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Los mares y océanos son componentes dinámicos y variables, fundamentales en los 
ecosistemas globales, por lo que es necesario evaluar su estado de salud 
medioambiental.  
Diariamente las actividades antropogénicas introducen en el medio marino sustancias 
contaminantes que modifican sus condiciones naturales. Por ello, es fundamental 
detectar las alteraciones inducidas por estas actividades e identificar las razones de estos 
cambios. De este conocimiento se benefician cualquiera de las tareas de prevención, 
actuación y respuesta a procesos de remediación, y seguimiento e información sobre 
cualquier mejora, contribuyendo a la eficacia de las medidas de gestión y regulación 
destinadas a la conservación del medio ambiente marino (Vethaak et al., 2017). 
Según el artículo 93 del Real Decreto 1/2001, de 20 de julio, por el que se aprueba el 
texto refundido de la Ley de Aguas, la contaminación con respecto a las aguas se define 
como “la acción y el efecto de introducir materias o formas de energía, o inducir 
condiciones en el agua que, de modo directo o indirecto, impliquen una alteración 
perjudicial de su calidad en relación con los usos posteriores o con su función 
ecológica”.  Pero la evaluación de la contaminación marina debe incluir el estudio y 
control, no sólo de la calidad del agua, sino también del análisis de sedimentos y biota 
(De los Ríos, 2015, Vethaak et al., 2017). Dado que la contaminación puede provenir de 
diversas fuentes e implicar una elevada cantidad de sustancias que pueden afectar a 
diversas matrices medioambientales, las investigaciones y publicaciones existentes son 
también numerosas. En muchos casos se limitan al estudio individual de parámetros y/o 
efectos, químicos y/o biológicos, que resultan ser insuficientes.  
Los programas integrales que engloban diversas disciplinas y que se basan en medidas 
de los efectos químicos y biológicos son primordiales, dado que incrementan el valor 
interpretativo de los estudios individuales, además, permiten en muchos casos la 
identificación de sustancias que contribuyen a los efectos observados; y tienen el 
beneficio económico añadido de que los datos y muestras reunidos durante los mismos 
estudios permiten que puedan ser directamente comparados (Vethaak et al., 2017, Van 
der Oost et al., 2005, ICES, 2006, Thain et al., 2008, Lyons et al., 201, Vethaak et al., 
2015, Martinez-Gómez et al., 2017). Por tanto, un control integrado de la contaminación 
ha de incluir la medición simultánea de niveles de contaminantes (en agua, sedimentos y 
biota), parámetros de efectos biológicos y una serie de mediciones fisicoquímicas (De 
los Ríos,  2015).  
Estudiar la contaminación química del agua, es un primer paso para la evaluación de la 
contaminación marina pero, como ya se ha indicado, también debe hacerse un estudio 
de los sedimentos. Los contaminantes que están en suspensión en el agua acaban por 
acumularse en ellos, pudiendo ser reincorporados a la columna de agua si cambian las 
condiciones del medio,  llegando a provocar incrementos repentinos y elevados de la 
contaminación. Tan solo una minoría podrán quedar retenidos de forma irreversible 
(SedNet, 2002).   
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En la actualidad existe un amplio número de sustancias contaminantes que por sus 
características o por su elevada toxicidad, pueden ser dañinas para las especies 
acuáticas. Muchas de ellas están incluidas en la Directiva 76/464/CEE del Consejo, de 4 
de mayo de 1976, relativa a la contaminación causada por determinadas sustancias 
peligrosas vertidas en el medio acuático y deben ser sometidas a una especial vigilancia.  
Los vertidos llevados a cabo en las áreas costeras responden a la necesidad de dilución 
de estos flujos, que en muchos casos es una capacidad atribuida al mar y puede resultar 
insuficiente para evitar alteraciones o impactos en el medio marino. El hombre realiza 
vertidos puntuales de efluentes procedentes de estaciones depuradoras de aguas 
residuales, a través de ríos, emisarios submarinos, aliviaderos, pero pese al control al 
que son sometidos, algunos tratamientos son insuficientes por falta de técnicas, 
conocimiento y capacidad de detección de determinadas sustancias. 
Cualquier acción llevada a cabo en el medio marino, tendrá repercusión directa o 
indirecta en la propia conservación del medio y en la mejora de su calidad. Por 
extensión, la repercusión será también sobre los sistemas económicos, que en estas áreas 
suelen ser dependientes del medioambiente marino (pesca, turismo, etc.). 
 
2. EL MEDIO MARINO COMO RECEPTOR DE CONTAMINANTES. 
Los mares y océanos cubren más del 70% de la superficie de la Tierra y son 
fundamentales para los seres vivos. Pese a que suponen una importante fuente de 
desarrollo para el ser humano, éste genera diariamente multitud de agresiones que 
ponen en peligro los equilibrios naturales de estos sistemas. 
Las aguas del mar tienen características diferentes de las que poseen las aguas 
continentales que hacen que, tanto física como químicamente, el medio oceánico se 
comporte como un medio receptor también diferente. La incorporación de 
contaminantes antrópicos a las aguas marinas se ve favorecida por algunas de estas 
características, como por ejemplo el efecto diluyente que poseen como consecuencia de 
su tamaño y volumen. En un gran número de casos, los incidentes de contaminación 
pueden no ser evidentes inmediatamente después de la liberación de estas sustancias al 
medio marino, y sólo detectarse y hacerse visibles sus efectos, tras exposiciones 
prolongadas que podrían generar alteraciones reversibles e incluso irreversibles. Por 
ello, debemos ser capaces de detectar los cambios antropogénicos inducidos en mares y 
océanos e identificar las razones de estos cambios (Vethaak et al., 2017). 
Para evaluar el impacto medioambiental que pudiera resultar de los vertidos de 
contaminantes antropogénicos al mar, primeramente deberían conocerse las 
características y propiedades naturales, no sólo de las aguas, sino también de los 








2.1. CARACTERÍSTICAS Y PROPIEDADES NATURALES. 
 
2.1.1. Agua de mar. 
Las propiedades físicas y químicas del agua de mar están implicadas en una gran 
variedad de procesos marinos. 
El excelente poder de disolución, derivado de algunas de estas propiedades, unido a la 
capacidad de mantener materiales en suspensión por su elevada densidad, hacen del 
océano un medio de dispersión eficaz utilizado de forma natural por un gran número de 
organismos, como reservorio de elementos, compuestos químicos y nutrientes. Al 
mismo tiempo, esto hace que los contaminantes o sustancias introducidas en un punto 
cualquiera, puedan llegar, a corto o medio plazo, hasta cualquier otro.  
Responsable de algunas de estas propiedades del agua de mar es su estructura 
molecular. La estructura molecular del agua distribuye sus cargas formando un ángulo 
de aproximadamente 105º, lo que le confiere un volumen y un momento dipolar 
pequeños, al tiempo que posibilita la creación de uniones débiles entre las distintas 
moléculas mediante puentes de hidrógeno. 
En concreto, su poder disolvente se debe a su gran poder disociativo, consecuencia de 
su constante dieléctrica elevada debida, a su vez, a su pequeño momento dipolar. La ley 
de Coulomb de la fuerza de atracción-repulsión entre dos cargas con un dieléctrico entre 
ellas, establece que cuando la constante dieléctrica aumenta, la fuerza de atracción 
disminuye, por lo que la atracción entre los iones de una sal es mucho menor de lo 
normal cuando está en el agua dulce (Pérez et al., 1999). 
Relacionada con esto último está la salinidad, una de las características que 
identificamos con el agua de mar y que la diferencia de las aguas dulces continentales.  
La salinidad se establece como la cantidad proporcional de las diferentes sales que se 
encuentran disueltas en el agua de mar. Está influenciada principalmente por las 
precipitaciones, la evaporación y el aporte fluvial. Como valor medio se acepta el de 35 
gr/kg, pero varía según el mar, la zona y la profundidad (el valor medio de salinidad en 
el Mar Mediterráneo es de 36 gr/kg). La distribución de los seres vivos está influenciada 
por este parámetro, ya que sus estructuras y funcionamiento están ligadas a las 
variaciones de salinidad. 
Las principales sales que encontramos en el mar son cloruros, carbonatos y sulfatos 
(Drever, 1982).  En la siguiente tabla puede verse una composición media del agua de 









Tabla 1: Composición media del agua de mar (Drever, 1982). 
 
 
Los elementos mayoritarios son aquellos elementos más abundantes. Estos son los iones 
cloruro, sodio, sulfato, magnesio, calcio, potasio, etc., y constituyen el 99,36% de la 
masa de los solutos disueltos en el agua de mar; de éstos el sodio y el cloruro 
constituyen el 85,69%. A estos elementos a veces se les denominan conservativos 
porque se encuentran presentes en proporciones constantes ya que sus concentraciones 
están controladas principalmente por procesos físicos, mientras que los procesos 
químicos y biológicos, prácticamente no les afectan. Dentro de estos procesos físicos se 
encuentran la precipitación, evaporación, congelación, derretimiento y mezclas de 
aguas. 
El 0,64% restante de sustancias presentes en el agua de mar, son denominadas 
elementos minoritarios o trazas, ya que se encuentran en concentraciones muy 
pequeñas. Se les puede denominar no conservativos, porque no están presentes en 
proporciones constantes, debido a que sus concentraciones son alteradas por reacciones 
químicas que ocurren en el océano y en los sedimentos. 
Otro parámetro a tener en cuenta para caracterizar las propiedades del agua de mar es su 
temperatura.  La temperatura  promedio del agua en la superficie de los océanos es de 
17,5 ºC, pudiendo variar entre -1 y 32 ºC. En el fondo del océano, el valor medio es de 
2ºC, pudiendo variar entre 1 y 4 ºC. Las variaciones de temperatura afectan a la 




La energía lumínica procedente de la radiación solar también es imprescindible en la 
fotosíntesis. Aunque,  como consecuencia de los altos coeficientes de extinción que 
presenta el agua de mar, se produce una drástica absorción cualitativa y cuantitativa de 
la luz con respecto a la profundidad. En aguas oceánicas limpias, a 100 m  de 
profundidad apenas llega un 1% del total de la luz incidente en superficie. 
Debido a la relación entre intensidad lumínica y fotosíntesis, la producción primaria 
fotosintética presenta una distribución característica en función de la profundidad. Cerca 
de la  superficie, el exceso de luz puede implicar una cierta fotoinhibición, alcanzándose 
el máximo de producción unos metros más abajo. Con la profundidad, la intensidad 
luminosa disminuye rápidamente limitando la producción primaria (Pérez et al., 1999). 
Las características térmicas del agua del mar influyen sobre otras de sus propiedades, la 
densidad.  La densidad del agua de mar oscila para el océano entre los 1,021 kg/m3 en 
superficie y los 1,070 kg/m3 a 10.000 m de profundidad.  Está en función de la presión, 
la temperatura y la salinidad. Se puede destacar que la temperatura interviene 
directamente en el establecimiento de la distribución de las masas de agua en el océano, 
por cambios de la densidad, disponiéndose las menos densas y calientes arriba y las más 
densas y frías abajo. 
La salinidad, temperatura y densidad son variables que cambian en el espacio y en el 
tiempo, y producen gradientes horizontales y verticales que modifican los patrones de 
circulación. La circulación del agua en las grandes masas de agua marina es continua. 
La distribución de nutrientes es controlada casi enteramente por su regeneración en la 
columna de agua y su redistribución por circulación.  En el caso del mar Mediterráneo,  
una característica a tener en cuenta es la lentitud en los procesos de renovación de las 
aguas, que tarda alrededor de 80 años (Rodríguez, 1992). 
La hidrodinámica del mar también es responsable del desplazamiento de sustancias, ya 
que determina los procesos de mezcla, causantes en parte, de la dispersión de los 
contaminantes vertidos. Los movimientos en los océanos los identificamos como 
corrientes, oleaje, mareas astronómicas y meteorológicas. La especial hidrodinámica en 
la zona de rompientes (situada entre la línea de rotura del oleaje y la costa),  genera un 
elevado nivel de turbulencia, una gran actividad de los sistemas de corrientes y procesos 
de mezcla (Bueno et al., 1997). 
Tanto la circulación como la hidrodinámica de las aguas marinas, condicionan en parte, 
el perfil de distribución del oxígeno disuelto que presenta zonas diferenciadas. La zona 
superficial está bien oxigenada como resultado de la fotosíntesis y del intercambio que 
se produce con la atmósfera. A continuación, se encuentra la zona de mínima 
oxigenación, en la que la mayoría de materia orgánica que cae desde la superficie sufre 
descomposición. Por debajo de ella, la materia orgánica ya se ha degradado y la 
circulación de las aguas frías reemplaza constantemente el oxígeno de la zona profunda. 
En la mayoría de océanos, la descomposición de la materia orgánica no es suficiente 
para consumir todo el oxígeno de la zona de mínima oxigenación, así que la mayoría de 
la columna dispone de condiciones aerobias. Únicamente en áreas con una producción 




El pH es otro factor que requiere de estudio. Se define como la relación entre la 
concentración de iones de hidrógeno (H+) y oxhidrilos (OH-) e indica el 
comportamiento ácido o básico del agua. El agua oceánica tiene un valor de pH que 
puede estar comprendido entre 7,5 y 8,4 (ligeramente alcalino). Varía en función de la 
temperatura, de la salinidad, de la presión o la profundidad y de la actividad vital de los 
organismos marinos. El conocimiento del pH del agua del mar tiene importancia ya que 
muchos procesos biológicos y químicos están influenciados y regulados por él mismo. 
Es un buen parámetro de carácter general para determinar la calidad del agua (Orozco, 
2003). 
Además de estas propiedades, también se conocen otras que diferencian al agua de mar: 
sus puntos de congelación y ebullición más altos de lo normal; se expande a 
temperaturas entre 0 y 4ºC; presenta la mayor capacidad calorífica de todos los 
líquidos, lo que la transforma en un gran acumulador de calor y en el gran regulador del 
clima terrestre, amortiguando los cambios en la temperatura por el efecto invernadero. 
 
2.1.2. Sedimentos. 
Los sedimentos son una parte fundamental de los ecosistemas marinos. La Red Europea 
de Sedimentos (SedNet) los define como “sólidos suspendidos o depositados, formados 
por minerales o materia orgánica que actúan como el componente principal de una 
matriz que ha sido o es susceptible de ser transportada por el agua (Salomons y Brils, 
2004).  
Las propiedades de los sedimentos sirven para clasificarlos y para determinar su 
relación con los factores ambientales. En general, algunas de las propiedades que se 
suelen tomar en consideración son el tamaño y forma de las partículas, junto con la 
composición o contenido en sustancias orgánicas e inorgánicas. 
Los sedimentos se depositan bajo una gran variedad de ambientes deposicionales. 
Particularmente, los sedimentos costeros o de plataforma lo hacen bajo regímenes 
fuertemente influenciados por las masas terrestres adyacentes (Sánchez, 2007).  Las 
principales fuentes naturales de sedimentos son los ríos que movilizan partículas de 
suelo y las arrastran en dirección al mar,  aunque también existe un aporte marino de 
erosión de la costa y del fondo (Usero, 2015). En las condiciones actuales, se calcula 
que los sedimentos de origen terrestre se acumulan en las regiones costeras con tasas de 
unos pocos milímetros por año, mientras que en las regiones profundas lo hacen a 
velocidades mucho menores, unos pocos milímetros cada 1000 años (Chester, 2000). 
Una de las variables que debe tenerse en cuenta a la hora de caracterizar un sedimento 
es su granulometría o distribución del tamaño de las partículas que lo componen. Los 
sedimentos están formados por partículas sólidas de diferentes tamaños que se clasifican 
como: grava (>2.000 µm), arena (63-2.000 µm), limo (4-63 µm) y arcilla (63 µm). En 
diversas publicaciones (Owens, 2008, Shand et al., 2000) se incluye un quinto tipo de 
partículas aún más pequeñas que las arcillas, los coloides, cuyo diámetro se encuentra 
en el rango de 0,001-1 µm. Con frecuencia, las partículas más finas del sedimento 
(arcilla, limo y coloides) se unen y forman agregados más grandes, conocidos como 
flóculos. A pesar de que el material coloidal podría representar una proporción 
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relativamente pequeña del sedimento, es importante de cara al transporte de 
contaminantes debido a su alta relación superficie/volumen y a su bajo peso (Shand et 
al., 2000, Usero, 2015). 
En cuanto a la composición química, las partículas de sedimento pueden estar 
compuestas de minerales o de materia orgánica. Las primeras tienen una composición 
muy dependiente de los materiales circundantes, puesto que en su mayoría proceden de 
la erosión. Los compuestos químicos más comunes son: minerales de la arcilla (ej.: 
caolinita o illita), aluminosilicatos (ej.: zeolitas, feldespatos y micas), cuarzo, carbonato 
cálcico y minerales del hierro. Las partículas compuestas de materia orgánica incluyen 
una gran variedad de sustancias, entre las que destacan las provenientes de los distintos 
estados de descomposición, microorganismos, etc. (Allan y Stegemann, 2007).  Sin 
embargo, estas sustancias están sujetas a degradación biológica o geoquímica que 
podría dar lugar a otros compuestos. El tamaño de las partículas de sedimento y su 
composición están relacionados. En general, las partículas gruesas son redondeadas y 
están compuestas de cuarzo con mezclas de feldespato, mientras que las finas tienen 
formas y tamaños diferentes y su composición es más diversa, destacando la arcilla 
mineral, los granos finos de cuarzo, los carbonatos, las partículas de feldespato y la 
materia orgánica. Estas diferencias se muestran en la figura 1, en la que se representa la 
composición mineral media de arenas y arcillas marinas (Morillo, 1999). 
 
 
Figura 1. Composición mineralógica media de arena (izquierda) y arcilla (derecha) 
marinas (%) (Morillo, 1999). 
 
Como ya se ha mencionado, las partículas finas del sedimento pueden encontrarse en 
forma de flóculos, los cuales se componen de una matriz o fracción residual, constituida 
por minerales resistentes procedentes de la meteorización y erosión, y otros 
componentes más lábiles como minerales, materia orgánica e incluso agua o aire en los 
poros (Garzanti et al., 2008). La proporción de los cuatro componentes principales: 
minerales, materia orgánica, agua y aire, determina las propiedades del flóculo, 
especialmente la densidad, que define si la partícula se deposita o permanece en 
suspensión (Droppo y Stone, 1994). Por último, se distinguen tres tipos de componentes 
en los sedimentos, en función de su origen: detríticos (formados por fragmentos 
procedentes de la meteorización de rocas y minerales), biogénicos (procedentes de 
esqueletos y tejidos orgánicos muertos) y endogénicos (originados por la sedimentación 
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de partículas o tras la precipitación en el agua de compuestos inorgánicos, tales como 
carbonatos, sulfuros, oxihidróxidos de hierro y manganeso, etc.) (Morillo, 1999). 
Entre el sedimento y el agua se producen procesos de adsorción/desorción de 
contaminantes, fundamentales para entender su movilidad en los ecosistemas marinos. 
Los sedimentos en suspensión y los del fondo están conectados mediante procesos de 
resuspensión-deposición de partículas. El flujo de contaminantes entre el agua de la 
columna y la intersticial de los sedimentos se produce gracias a los flujos bentónicos. 
Tanto los sedimentos como el agua son fuente de contaminantes para los seres vivos, 
pudiendo bioacumularse a lo largo de la cadena trófica (Usero, 2015).   
 
2.1.3. Biota. 
La gran densidad del agua de mar y su capacidad de transportar materiales en 
suspensión, junto a las estrategias desarrolladas por los organismos planctónicos, 
posibilitan otra particularidad de los ecosistemas marinos como es la existencia de 
animales que obtienen su alimento filtrándolo de la columna de agua. La estrategia 
suspensívora es una de las más frecuentes en las zonas con suficiente productividad. 
Hay filtradores pelágicos que se alimentan directamente del fito y zooplancton, y 
filtradores bentónicos que además aprovechan la lluvia de detritos y bacterias asociados. 
Algunos filtradores son activos (como las esponjas, las ascidias o los cirrípedos) y crean 
sus propias corrientes de agua, otros son pasivos  (como las holoturias, los crinoides o 
muchos poliquetos) y dependen de las corrientes del medio (Pérez et al., 1999). 
Las principales diferencias entre los distintos ecosistemas marinos van a estribar en la 
concentración y origen de las sales que contienen, sus dimensiones, la tasa de 
renovación de agua y la disponibilidad de nutrientes. Salvando estas diferencias, todos 
los ecosistemas marinos se caracterizan por presentar tres compartimentos o 
subsistemas en los que tienen lugar los diferentes procesos. Por un lado está el sistema 
pelágico, que ocupa la masa de agua, y por otro, el sistema bentónico que abarca el 
fondo y cuyos organismos viven sobre él o dentro de él. 
Las comunidades pelágicas puede dividirse en planctónicas (organismos generalmente 
microscópicos, que dependen para sus desplazamientos de la dinámica de las aguas) y 
nectónicas (organismos de mayor tamaño con capacidad para nadar, suficiente para 
contrarrestar los movimientos del agua). 
En el bentos, los productores primarios están restringidos al estrecho margen costero a 
profundidades de unos 5 a 100 m. En las comunidades bentónicas de fondos blandos, 
las diferentes especies son capaces de penetrar más o menos profundamente en el 
sustrato. Por eso la colonización varía significativamente dependiendo del tamaño de las 
partículas y la estabilidad del sedimento. Sin embargo, la biocenosis que podemos 
encontrar está, en algunos casos, también vinculada a otros factores ambientales como 
la temperatura, la salinidad, o la presencia de contaminantes (Montava y Espla, 2015). 
En los ecosistemas marinos, salvo unas pocas excepciones en las que la producción 
corre a cargo de bacterias quimioautrótofas, la energía es fijada por las plantas verdes y 
es en parte transmitida a los organismos que se alimentan de ellas. En la práctica, los 
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herbívoros sólo pueden comer directamente las algas microscópicas (tanto planctónicas 
como bentónicas) y los brotes más tiernos, mientras la mayor parte de los tejidos de las 
macroalgas y fanerógamas se incorporan a las redes tróficas a través de los detritos. 
Dicha vía detrítica (bacterias heterótrofas-flagelados-ciliados) juega también un 
importante papel en el reciclado de nutrientes en la columna de agua y es un mecanismo 
relativamente eficaz para retrasar al máximo el hundimiento de materiales hacia las 
profundidades. 
En conjunto, todo el sistema es movido por energías externas a él. Como ya se ha 
indicado en el apartado de propiedades de la columna de agua, la energía procedente del 
sol no sólo permite la fotosíntesis y activa el sistema biológico, sino que introduce 
gradientes térmicos entre aguas costeras y oceánicas, es el motor de la circulación 
atmosférica general y de vientos locales que a su vez desplazan las capas de agua 
superficiales, favorece la evaporación del agua en superficie con el consiguiente 
aumento de la salinidad y la aparición de gradientes verticales de densidad, etc.; todo lo 
cual induce movimientos verticales y longitudinales de las aguas que pueden 
resuspender los nutrientes atrapados en el fondo. La lluvia, las aguas de escorrentía, los 
ríos y las propias actividades humanas, también fuerzan la aparición de gradientes y la 
entrada de energías que activan o aceleran el sistema teniendo repercusión directa sobre 
el estado y evolución de la biota (Pérez et al., 1999). 
 
2.2. FUENTES DE CONTAMINACIÓN. 
Las actividades humanas, sus tendencias demográficas, su desarrollo, incluso el turismo 
entre otros, ejercen una fuerte presión sobre el medio marino (Saliot, 2005).                
Las fuentes de contaminación que reconocemos están ligadas a éstas y otras actividades 
y factores. Algunas de ellas son: 
- Aguas residuales urbanas. 
- Ríos que vierten al mar. 
- Actividades agrícolas.  
- Acuicultura. 
- Actividad industrial. 
- Tráfico marítimo. 
- Explotación del fondo y subsuelo marino. 
- Contaminación radiactiva. 
- Las aguas residuales urbanas incluyen en general las aguas de uso doméstico, 
procedentes de viviendas y de zonas de servicio (aguas de cocina, baño, lavabo, fecales, 
comercios, etc.), junto con las de escorrentía superficial y de drenajes municipales 
(aguas pluviales, de limpieza pública, riego y otros servicios). 
 Uno de los orígenes de la contaminación por materia orgánica es el doméstico o 
urbano. Las aguas residuales domésticas se caracterizan por un alto porcentaje de 




Los parámetros indicadores de contaminación por materia orgánica más importantes, se 
basan en la cantidad de oxígeno necesario para descomponer u oxidar los productos 
orgánicos. Uno de los empleados para dar una idea de la concentración de materia 
orgánica biodegradable es la Demanda Bioquímica de Oxígeno en 5 días (DBO5). 
Algunos valores medios de referencia son: 
- Aguas muy puras, DBO5 < 3 ppm O2 
- Aguas pureza intermedia, DBO5 3-5 ppm O2 
- Aguas contaminadas, DBO5 > 8 ppm O2 
- Aguas residuales urbanas, DBO5 100-400 ppm O2 
Pese a que existen variaciones entre los valores que se obtienen en el ambiente real y en 
el laboratorio para este método, la DBO5 es un parámetro al que se hace referencia en 
legislaciones, tratamiento de aguas residuales, dimensionado de instalaciones 
depuradoras y medida del rendimiento de éstas. 
Otro parámetro indicador de contaminación que se emplea para las aguas residuales es 
la Demanda Química de Oxígeno (DQO). En este caso, lo que aporta es una idea 
cuantitativa de la cantidad de sustancias susceptibles de oxidación que existen en el 
agua, inorgánicas u orgánicas.  
Atendiendo a la relación entre DBO5 y DQO se puede inferir, de modo general, la 
naturaleza de los contaminantes orgánicos existentes en el agua. Así los valores: 
- DBO5/DQO < 0,2 indica la presencia predominante de contaminantes de 
naturaleza orgánica no biodegradable. 
- DBO5/DQO  > 0,6 señala la presencia predominante de contaminación orgánica 
de naturaleza biodegradable. 
Otro parámetro empleado como indicador de contaminación por materia orgánica en las 
aguas es el Carbono Orgánico Total (COT), basado en su cuantificación por diferencia 
entre el Carbono Total y el Carbono Inorgánico.   
Además de todos estos parámetros globales mencionados se hacen necesarias 
determinaciones específicas que permitan conocer y cuantificar la existencia de algunas 
familias de compuestos orgánicos contaminantes (Orozco, 2003). 
Estas aguas, generalmente ya depuradas y siempre y cuando no sean reutilizadas,  
suelen ponerse en contacto con el medio a través de su vertido a cauces fluviales, a 
zonas costeras o mediante emisarios submarinos en zonas más profundas. La mayor 
parte de estos residuos se encuentran ya parcialmente diluidos pero aun así, su vertido 
debe ser realizado bajo estudios y controles que aseguren el menor impacto al medio.  
A la hora de diseñar un emisario submarino por ejemplo, debe tenerse en cuenta el 
caudal vertido, la longitud del difusor, la profundidad de vertido. En la dilución inicial 
también influyen las corrientes y estratificación, pero éstos son parámetros del medio 
sobre los que no se tiene control. 
Como ya se ha indicado anteriormente, la existencia de estratificación en el medio se 
debe, en general, a las variaciones de temperatura. Este es un factor importante puesto 
que el efluente diluido, suficientemente mezclado con el agua más fría del fondo, puede 
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permanecer sumergido y no salir a la superficie. De cualquier forma, el vertido puede 
verse afectado por otros procesos de mezcla y transporte que podrían suponer un efecto 
negativo sobre determinadas zonas. 
El vertido puede alcanzar la costa de dos formas posibles: i) si llega  a la superficie de 
forma inmediata puede ser transportado por las corrientes superficiales inducidas por la 
marea o por el viento; ii) si el vertido permanece sumergido puede verse arrastrado 
hacia la costa por corrientes inferiores  y aflorar localmente en superficie. 
Se puede concluir que, para tener un conocimiento adecuado del comportamiento de un 
vertido es necesario realizar una detallada campaña de seguimiento que permita, 
caracterizar y cuantificar las diferentes dinámicas presentes en la zona (Bueno et al., 
1997). 
- Ríos que vierten al mar. El agua ha sido siempre a través de los ríos, uno de los 
elementos transportadores hacia el mar de los residuos originados en el interior del 
continente. En consecuencia, parece comprensible que el hombre, siempre de forma 
limitada y con control, aproveche el ciclo hidrológico natural para el transporte de sus 
residuos y convierta al mar, por su capacidad de dilución, en destino final (Bueno et al., 
1997).  
La contaminación orgánica de los ríos puede ser medida a través de los parámetros 
DBO, DQO, COT, etc. En los ríos Mediterráneos se han medido valores de DBO que 
varían en un amplio rango, desde niveles de 1,5 mg/ L (río Ródano) hasta 7 mg/L (río 
Po) (Saliot, 2005). 
La concentración de nutrientes (nitratos y fosfatos) en los ríos también es una de las 
medidas a estimar, junto con la de metales pesados (Cd, Hg, Pb, Zn y Cu), pesticidas y 
compuestos orgánicos persistentes (Saliot, 2005). 
Los sedimentos transportados al mar por vía fluvial tienen un importante papel en el 
medio marino. Por un lado, están envueltos en varios ciclos biogeoquímicos; y por otro, 
transportan contaminantes antropogénicos, ya que muchas de estas sustancias están 
fuertemente ligadas con la materia sólida del agua. 
Los ríos mediterráneos han tenido históricamente valores elevados de flujo 
sedimentario, pero la construcción de presas ha producido una reducción de estos 
niveles, como es el caso del río Nilo o el Ebro. Actualmente se considera que alrededor 
de 180x106 t/año de sedimentos entran en el Mar Mediterráneo procedentes de los ríos 
(Saliot, 2005). 
- Actividades agrícolas. La presión demográfica y de desarrollo de entornos urbanos, 
está ejerciendo cambios en los usos del suelo. En la actualidad, los objetivos principales 
de las prácticas agropecuarias consisten en obtener un elevado rendimiento de las 
explotaciones y combatir las distintas plagas que puedan afectar a los cultivos. Para 
conseguir estos objetivos, se recurre en muchos casos al uso de abonos, fertilizantes y 
plaguicidas, pero sólo una pequeña parte de ellos son aprovechados por las plantas. 
Estas sustancias vistas en un primer momento como una solución, pueden llegar a 
convertirse en un problema, si permanecen en el propio suelo o alcanzan las aguas 
superficiales o subterráneas, pudiendo llegar incluso al mar.  
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Los abonos y fertilizantes contienen abundante materia orgánica, nutrientes (nitrógeno, 
fósforo, potasio) y otros oligoelementos. La materia orgánica puede ser transportada a 
los ríos por procesos de erosión hídrica o eólica y, si bien es biodegradable, provoca un 
aumento de la demanda de oxígeno en los cauces receptores. Los nitratos del suelo 
presentan una gran movilidad y pueden ser transportados con las aguas de infiltración 
de lluvia o riego a través del terreno y alcanzar así a los acuíferos. El fósforo aplicado al 
suelo como fertilizante no presenta los riesgos del nitrógeno sobre las aguas 
subterráneas, ya que, en general, tiene una inferior movilidad y queda retenido 
mayoritariamente en el terreno; sin embargo, sí puede ser arrastrado hacia las aguas 
superficiales por procesos de erosión. En cuanto a los fitosanitarios, éstos tienen una 
elevada toxicidad y son escasamente biodegradables, pudiéndose acumular en los 
organismos (Bueno et al., 1997). 
España, junto a Francia e Italia, es uno de los grandes consumidores de fertilizantes de 
la región mediterránea.  Una de las consecuencias de la escorrentía de nutrientes en las 
aguas costeras es la aparición de eutrofización en el sistema marino. Varios estudios han 
tratado este fenómeno, atreviéndose algunos de ellos a afirmar que el Mar Mediterráneo 
será seriamente amenazado por la eutrofización en las próximas décadas (Saliot, 2005, 
UNEP/FAO/WHO, 1996).  
- Acuicultura. El Mar Mediterráneo tiene una elevada biodiversidad, pero los recursos 
pesqueros, bentónicos, especies peláguicas, etc, están en mayor o menor medida 
sobrexplotados. Evaluaciones actuales realizadas por la General Fisheries Council for 
the Mediterranean confirman esta situación.  
La acuicultura es una alternativa a este fenómeno, pero también supone un impacto en 
los ecosistemas costeros que debe tenerse en cuenta. Se estima que en esta industria se 
generan aproximadamente 110 kg de nitrógeno, unos 12 kg de fósforo y unos 450 kg de 
carbono, todo ello por tonelada de pescado producida (Saliot, 2005). 
El impacto de la acuicultura marina es altamente variable, dependiendo en gran medida 
de las especies, métodos de cultivo e hidrografía de la zona. De cualquier forma, 
atendiendo a la normativa Europea y a las características del Mediterráneo, el impacto 
que la acuicultura podría tener sobre la eutrofización de las aguas es todavía bastante 
escasa (Saliot, 2005). 
- Actividad industrial. Las actividades industriales generan residuos contaminantes 
que, por incumplimiento de las normas o por accidente, pueden llegar a las aguas. El 
tipo de contaminante que cada industria puede generar dependerá de la clase de 
producto y del proceso de fabricación y por lo tanto, el impacto sobre el medio marino 
será diferente para cada caso (Bueno, 1997). 
Bajo la denominación de aguas residuales industriales se incluyen las procedentes de los 
vertidos originados en las etapas del proceso de producción, las procedentes de 
generación e intercambio de calor y cuantos otros tipos de aguas se viertan desde cada 
instalación. 
La actividad industrial es quizá, la más contaminante para las aguas, tanto en el aspecto 
cualitativo como en el cuantitativo. Como se ha señalado, la carga contaminante de una 
industria es muy variable con relación a otra. Por tanto, es muy difícil generalizar y 
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simplificar el problema de contaminación industrial. Del mismo modo, las aguas 
residuales industriales también tienen una naturaleza muy específica y a la vez 
heterogénea, dependiendo del tipo de industria. En general, pueden contener sustancias 
orgánicas sintéticas de carácter no biodegradable, puede haber una gran variedad de 
compuestos químicos presentes (muchos de ellos de elevada toxicidad), los valores de 
pH suelen ser muy variables  y no contienen prácticamente bacterias ni virus. Es 
frecuente que tengan valores de materia en suspensión muy superiores a los de las aguas 
urbanas, y es posible que presentes carencia de nutrientes, temperatura elevada, 
elementos tóxicos disueltos de naturaleza orgánica e inorgánica (fenoles, metales 
pesados, disolventes, organoclorados, cianuros, pesticidas,…), radiactividad (en aguas 
procedentes de centrales nucleares y minería del uranio), etc. (Orozco, 2003). 
Debido a las características de variabilidad mencionadas, es precisamente en la industria 
donde se dan un mayor número de sustancias de profundo impacto medioambiental. 
Con el fin de garantizar un elevado nivel de protección de la salud humana y el 
medioambiente, se creó un reglamento a nivel europeo que establece la necesidad de 
una valoración de sustancias contaminantes, basado en el grado de persistencia, 
bioacumulación y toxicidad, no sólo de las propias sustancias, sino también de sus 
constituyentes y de los productos en los que puedan transformarse o degradarse. Según 
se indica en el propio reglamento, la experiencia adquirida a nivel internacional 
demuestra que las sustancias cuyas características las hacen persistentes, propensas a la 
bioacumulación y tóxicas (PBT), o muy persistentes y muy propensas a la 
bioacumulación (mPmB), son sustancias sumamente preocupantes (Reglamento (UE) 
253/2011 de la Comisión de 15 de marzo de 2011).  
- Tráfico marítimo. Las principales actividades relacionadas con el tráfico marítimo 
que pueden generar impactos negativos para el medio marino son: descarga al mar de 
residuos de limpieza de tanques y de sustancias nocivas (líquidas y sólidas); emisión de 
gases nocivos; vertido de aguas negras y basuras; fugas de hidrocarburos; ruidos 
provocados por las hélices, motores de buques, radar y sonar. 
El mar Mediterráneo es una de las regiones de mayor riesgo de contaminación marina 
debido al intenso tráfico marítimo que transita por sus aguas. 
A través de esta fuente de contaminación se pueden verter al mar sustancias como: 
hidrocarburos procedentes de la limpieza de tanques y sentinas, derrames operacionales 
accidentales, etc.; detergentes; materia orgánica biodegradable; biocidas, empleados en 
los revestimientos anti-incrustantes de los cascos de los buques; plásticos; nitratos; 
fosfatos; metales pesados; etc. 
 - Explotación del fondo y subsuelo marino. En el mar Mediterráneo, la extracción de 
minerales (depósitos de arena, depósitos enriquecidos en cromo, depósitos metáliferos, 
etc.) es muy limitada y casi insignificante. Sin embargo, las extracciones de petróleo y 
gas si tienen una mayor relevancia no sólo por las que ya existen sino también por las 
reservas que se están descubriendo todavía (Saliot, 2005). 
Los impactos de la extracción de petróleo y gas son, básicamente: efectos acústicos 
durante las campañas de exploración sísmica (debidos a actividades operacionales de 
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perforación, cortes), introducción de sustancias químicas, emisiones atmosféricas y, 
eventualmente, fugas de petróleo. 
-  Contaminación radioactiva. De forma natural existe un llamado “nivel de fondo de 
radiactividad natural”, pero determinadas actividades antropogénicas pueden alterar los 
niveles de radionucleidos en el medio marino. Las pruebas de armamento nuclear, los 
buques equipados con armas o equipos de propulsión nuclear, los accidentes nucleares, 
las entradas desde ríos e industrias nucleares son algunas de las fuentes de entrada de 
este tipo de contaminación. En los circuitos de refrigeración de las centrales  nucleares 
se han producido, en algunas ocasiones, pequeñas fugas que han sido posteriormente 
detectadas por la presencia de radioisótopos en las aguas de refrigeración y en el área 
marina circundante (Más, 1995). 
Como ejemplo de dos radionucleidos antropogénicos con presencia histórica en el mar 
Mediterráneo, podemos señalar el Cesio 137 (vida media de 30 años) y el Plutonio 239, 
240 (vida media de 24000 años). Las principales fuentes han sido las pruebas nucleares 
realizadas a principios de la década de los 60, el accidente de Chernóbil en abril de 
1986, y la contaminación procedente del Mar Negro (Saliot et al., 2005).  
 
3. AGUAS DEPURADAS COMO FUENTE DE CONTAMINACIÓN MARINA. 
No todas las aguas residuales generadas en entornos urbanos reciben actualmente 
tratamiento. Todavía existen países, regiones y poblaciones en las que faltan 
infraestructuras capaces de depurar estas aguas, o las que existen pueden no estar 
funcionando de forma óptima. Los vertidos de aguas residuales sin tratar o con 
tratamiento inadecuado pueden provocar efectos nocivos para la salud humana, efectos 
ambientales negativos y repercusiones desfavorables para las actividades económicas. 
De igual modo, existen sustancias que no están reguladas y/o que no disponen de 
métodos de tratamiento en las depuradoras, por lo que se siguen vertiendo al medio 
natural incluso formando parte de un efluente de EDAR con tratamiento secundario y 
terciario. 
La existencia de sistemas de gestión contribuye a la mejora en el control y regulación 
de los diversos flujos de aguas residuales. El ciclo de gestión de aguas residuales puede 
dividirse en cuatro fases básicas interconectadas: 1) la prevención o reducción de la 
contaminación en la fuente; 2) la recolección y tratamiento de aguas residuales; 3) la 
utilización de aguas residuales como fuente alternativa de agua; 4) la recuperación de 
subproductos útiles (WWRD, 2017). 
El tratamiento eficaz de estas aguas es fundamental para reducir los posibles efectos 
adversos que el vertido de efluentes pueda tener en el medio marino. 
 
3.1. AGUAS RESIDUALES URBANAS. TRATAMIENTOS. 
Las aguas residuales son básicamente, un 99% de agua y un 1% de sólidos disueltos, 
suspendidos o coloidales. La composición de las aguas residuales municipales puede 
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variar notablemente, lo cual refleja la gran diversidad de contaminantes liberados por 
las distintas fuentes domésticas, urbanas e industriales.  
 
Tabla 2. Características medias del agua residual urbana española (con 20% de aporte 
industrial) (Marín, 2014). 
 
 
Las aguas residuales generadas en los núcleos urbanos son generalmente tratadas en 
estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR), donde generalmente se reduce su 
acción contaminante, sometiéndolas a los adecuados tratamientos de depuración. El 
diseño de una planta de este tipo debe tener en cuenta el uso medioambiental del agua, 
los valores de los parámetros físico-químicos que deben ser respetados para 
salvaguardar el uso en sí mismo, y la calidad medioambiental del agua en la que se va a 
realizar el vertido (Mossa, 2006). 
El proceso de depurado que se lleva a cabo en una EDAR se compone de varios 
subprocesos. El primero de ellos, el pretratamiento, consiste en dos etapas físico-
mecánicas de eliminación de residuos. La etapa de desbaste en la que se eliminan 
primeramente los sólidos de mayor tamaño y posteriormente en las rejas, los residuos 
sólidos de menor tamaño; y una segunda etapa, que se realiza en los desarenadores-
desengrasadores  en los que se eliminan las grasas, aceites, espumas, materias flotantes 
y por sedimentación las arenas y material orgánico de tamaño superior a 0,2 mm. 
Durante el pretratamiento se aumenta el contenido de oxígeno en el agua con el fin de 
eliminar la septicidad del agua, reducir olores provocados por los elementos volátiles, 
mejorar la separación de grasas, favorecer la floculación de sólidos, etc. En aquellas 
EDAR que disponen de tanques de homogeneización, se favorece la regulación del 
caudal en momentos en los que se producen picos de afluencia de aguas que superarían 
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la capacidad de depuración de las fases de tratamiento. Las aguas acumuladas en dichos 
tanques podrán ser tratadas posteriormente en periodos con caudales inferiores.  
El tratamiento primario, consistente en reducir los sólidos en suspensión (SS) a través 
de un proceso de sedimentación por gravedad o añadiendo floculantes y coagulantes. 
Parte de los SS son materia orgánica, por lo que al disminuir su presencia en las aguas, 
también se reduce la demanda biológica de oxígeno previamente al tratamiento 
biológico. 
Las estructuras encargadas de la sedimentación de sólidos sedimentables son los 
tanques de decantación primaria. En ellos se producen los depósitos conocidos como 
fangos, que son extraídos para ser tratados en otra línea de depuración (línea de fangos). 
Como se ha mencionado, en algunos casos es necesaria la adición de reactivos químicos 
que actúen mejorando el proceso de decantación, mediante fenómenos de coagulación y 
floculación. Estos dos procesos suelen producirse de forma conjunta, reduciendo los 
niveles de fósforo, nitrógeno, sólidos en suspensión muy finos o aquellos en estado 
coloide, algunos metales pesados, etc. y mejorando el rendimiento de eliminación de 
materia orgánica. 
El  tratamiento secundario, cuyo objetivo es la reducción del contenido de materia 
orgánica presente en el agua residual, mediante procesos biológicos y físico-químicos. 
Los procesos biológicos trabajan en dos vías: la transformación de las materias 
orgánicas del agua residual en materias sedimentables y la reducción de la materia 
orgánica por su uso como alimento por parte de los microorganismos. En el llamado 
reactor biológico, los microorganismos aerobios se alimentan de la materia orgánica 
contaminante, consumiendo oxígeno para sus reacciones metabólicas. Cuando la 
biomasa del reactor aumenta debe eliminarse el sobrante en forma de fangos para 
permitir el paso del flujo de agua. En resumen, durante el tratamiento, una fracción de la 
materia orgánica se oxida, otra es coagulada y puede eliminarse por decantación y una 
tercera es arrastrada con el agua depurada más o menos estabilizada. 
El  tratamiento terciario, suprime algunos contaminantes específicos presentes en el 
agua residual tales como los fosfatos o sales en general. 
No todas las plantas disponen de un tratamiento terciario, ya que depende de la 
composición del agua residual a tratar y del uso que se le dará.  
En el caso de que el destino final de las aguas residuales depuradas sea para uso 
recreativo, riego de jardines, cultivo de marisco, etc., es necesario que se lleve a cabo la 
desinfección para eliminar microorganismos patógenos que sobreviven en las etapas 
anteriores del tratamiento (Ministerio de Agricultura y Pesca, Alimentación y Medio 
Ambiente del Gobierno de España).   
 
3.2. CONTAMINANTES EN EFLUENTES. 
Un aspecto que resulta importante conocer acerca de las características del vertido es la 
naturaleza de las sustancias incluidas en el efluente. 
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Las aguas residuales de fuentes domésticas suelen considerarse relativamente libres de 
sustancias peligrosas aunque cada vez más, preocupa la presencia de contaminantes 
emergentes como, por ejemplo, algunos medicamentos de uso común que pueden tener 
efectos a largo plazo incluso en concentraciones pequeñas. En diferentes estudios 
puntuales llevados a cabo en distintos sistemas de saneamiento de España en los últimos 
años, se ha demostrado la presencia de compuestos orgánicos del tipo plaguicidas, 
fitosanitarios, disolventes orgánicos, y como ya se ha mencionado, restos de 
medicamentos, etc.  Algunos de estos productos son especialmente refractarios al 
proceso de depuración llevado a cabo en la mayoría de las EDAR con los consiguientes 
problemas asociados, tanto de explotación como de incumplimientos de normativas 
vigentes sobre vertidos de aguas depuradas. Así, tanto el Real Decreto 508/2007 por el 
que se regula el E-PRTR (Registro Estatal de Emisiones y Fuentes Contaminantes) 
como la Directiva Europea 2008/105/CE sobre sustancias prioritarias, marcan unos 
requerimientos respecto a niveles de concentración de determinadas sustancias o 
compuestos que, en considerables ocasiones pueden resultar difíciles de cumplir para las 
EDAR (Marín et al., 2009). 
En la siguiente tabla aparece una posible clasificación genérica grupal, de los 
principales contaminantes de las aguas residuales, su fuente y efectos. 





Los llamados contaminantes emergentes son compuestos que se vierten en el agua y no 
están regulados pero sin embargo, debido a su impacto en el medio ambiente, deben ser 
estudiados para lograr desarrollar métodos y técnicas que permitan detectar, tratar y 
eliminar o disminuir su concentración en las aguas. De igual modo, también deben 
investigarse sus efectos sobre el ecosistema, sus interacciones con la biota y sus niveles 
de toxicidad entre otros aspectos.  Algunas de estas sustancias se recogen en la siguiente 
tabla. 




A continuación hablaremos de los contaminantes y grupos de contaminantes más 
frecuentes en las aguas residuales, teniendo en cuenta su capacidad para modificar y 
causar impacto en el medio marino. 
 
3.2.1. Sólidos en suspensión.  
Uno de los objetivos fundamentales de las EDAR es la eliminación de los sólidos 
contenidos en el agua residual. 
Los sólidos se pueden presentar en el agua en solución y/o en suspensión y pueden ser 
de naturaleza orgánica o inorgánica. La materia total, sólidos y líquidos existentes en el 
agua, se puede clasificar de la siguiente forma: 
 
A causa de las diferentes formas en que pueden encontrarse las sustancias en el agua, se 
miden diversos parámetros que hacen referencia a las mismas, así se distinguen entre 
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otros: sólidos sedimentables (en mL/L o mg/L, según método volumétrico o 
gravimétrico); materia en suspensión (MES) o Sólidos en suspensión (SS); residuo seco 
a 105ºC o total de sólidos disueltos (TSD); residuo fijo y volátil, expresados en mg/L. 
La suma de sólidos en suspensión y sólidos disueltos se corresponde con los sólidos 
totales presentes en el agua residual. La suma de sólidos sedimentables y no 
sedimentables se corresponde con el total de sólidos en suspensión. 
El término fijo engloba habitualmente materia de naturaleza inorgánica, mientras que en 
el término volátil se incluyen compuestos, en general, de naturaleza orgánica. Es 
importante la distinción entre sólidos inorgánicos y orgánicos. Los sólidos orgánicos 
pueden ser utilizados como alimento por las bacterias, que de esta forma los estabilizan 
durante el proceso de depuración. Por otra parte, los sólidos inorgánicos son sustancias 
minerales, y algunas de ellas son utilizadas también por los microorganismos. La suma 
de sólidos orgánicos e inorgánicos se corresponderá igualmente con los sólidos totales 
presentes en el agua.  
Al hablar de sólidos en suspensión como parámetro cuantificable se debe hacer 
referencia a valores normativos que regulan su presencia en las aguas residuales. Así, la 
Directiva del Consejo 91/271 CEE sobre tratamiento de las aguas residuales urbanas 
establece un valor límite de SS en el efluente de ≤ 35 mg/L, para las EDAR con 
tratamiento secundario.  
 
3.2.2. Materia orgánica biodegradable. 
El objetivo más importante del tratamiento de aguas residuales urbanas es la 
eliminación de la materia orgánica. 
La materia orgánica puede clasificarse en dos grupos: biodegradable y no 
biodegradable, según sea susceptible o no de ser oxidada por microorganismos 
presentes en el agua. 
La naturaleza de la materia orgánica determina su biodegradabilidad. Así los 
compuestos orgánicos de bajo peso molecular y cadena poco ramificada son mucho más 
biodegradables que aquellos de pesos moleculares elevados, cadenas ramificadas y que 
presenten en su estructura anillos o unidades aromáticas. Muchos compuestos orgánicos 
sintéticos y algunos naturales, de biodegradabilidad muy lenta, se incluyen en la 
categoría de no biodegradables. En lo que respecta a grupos funcionales, podemos 
indicar que en general las moléculas que poseen grupos alcohol, éter, amino, carbonilo o 
carboxilo son más biodegradables que aquellas que tienen halógenos, grupo nitro o 
ácidos sulfónicos (Orozco et al., 2003). 
Las aguas residuales urbanas se caracterizan por un alto porcentaje de materia orgánica 
biodegradable. Entre los productos que abundan señalaremos ácidos grasos, proteínas, 
carbohidratos, detergentes, etc., procedentes de deyecciones humanas y restos 
domésticos.  
Los tensioactivos son parte constituyente de los detergentes, y el sulfonato de 
alquilbenceno lineal (LAS) constituye el tensioactivo aniónico más usado a nivel 
doméstico, por ser considerado como una sustancia biodegradable. Sin embargo, 
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dependiendo de las condiciones puede quedar adsorbido y no biodegradarse. Se han 
encontrado adsorbidos en sedimentos marinos, en concentraciones que pueden oscilar 
entre 0.1-10 mg kg-1 en la Bahía de Tarragona (Petrovic et al., 2002) y por encima de 86 
mg kg-1 en Cataluña, cerca de puntos de descarga de aguas residuales tratadas. La 
formulación del LAS en los detergentes incluye distinta proporción de los homólogos 
C10LAS-C13LAS y cada uno muestra distintas características. El comportamiento de los 
tensioactivos aniónicos ha sido estudiado en condiciones controladas (Boluda-Botella et 
al., 2010), mostrando una mayor adsorción y menor biodegradación para los homólogos 
de cadena más larga.  
 
3.2.3. Nitrógeno y fósforo. 
El nitrógeno es un elemento importante en las aguas residuales ya que es necesario para 
el crecimiento de los microorganismos, pero también es un contribuyente para el 
agotamiento del oxígeno y la eutrofización de las aguas cuando se halla en elevadas 
concentraciones.  
En las aguas residuales el nitrógeno se encuentra en cuatro formas básicas: nitrógeno 
orgánico, amonio, nitrito y nitrato. Si las aguas residuales son recientes, el nitrógeno 
está en forma de urea y compuestos proteínicos, pasando posteriormente a forma 
amoniacal por descomposición bacteriana. A medida que el agua se estabiliza, por 
oxidación bacteriana en medio aerobio se generan nitritos y posteriormente nitratos. El 
predominio de la forma de nitrato en un agua residual es un fiel indicador de que el 
residuo se ha estabilizado con respecto a la demanda de oxígeno. El nitrógeno total es la 
suma del nitrógeno orgánico, amonio, nitrito y nitrato. El agua residual doméstica suele 
contener 20-50 mg/L de nitrógeno total y 12-40 mg/L de amonio (Aula virtual. 
Universidad de Salamanca).  
Otro componente del agua residual importante para los microorganismos es el fósforo. 
El fósforo, como el nitrógeno, es un elemento esencial para el crecimiento biológico. En 
el agua residual el fósforo se encuentra en 3 formas: ortofosfatos solubles, polifosfatos 
inorgánicos y fosfatos orgánicos. El ortofosfato es la forma más fácilmente asimilable 
por los microorganismos y se utiliza como un parámetro de control en los procesos 
biológicos de eliminación de fósforo. En las EDAR se miden a menudo, el fósforo total 
del influente y del efluente. El fósforo total es la suma de los compuestos de las tres 
formas de fósforo. Las aguas residuales domésticas tienen una concentración de fósforo 
total de aproximadamente 5-15 mg/L (Aula virtual. Universidad de Salamanca). 
 
3.2.4. Contaminación bacteriológica. 
Es especialmente importante y debe tenerse en cuenta, cuando el vertido de aguas 
residuales se haga en aguas de baño o en las que se lleven a cabo actividades de 
acuicultura marina. 
Las aguas residuales dependiendo de su composición y concentración pueden albergar 
gran cantidad de organismos. También influyen en su presencia la temperatura y el pH, 
puesto que cada organismo requiere unos valores determinados de estos parámetros para 
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desarrollarse. Los principales grupos de organismos que se pueden encontrar en las 
aguas residuales son: bacterias, virus, algas, protozoos, hongos, plantas y animales. 
El papel que desempeñan las bacterias en los procesos de descomposición y 
estabilización de la materia orgánica, tanto en los ambientes naturales como en las 
plantas de tratamiento de aguas residuales, es amplio y de gran importancia. 
Las bacterias presentes en el agua residual pueden ser de origen fecal o implicadas en el 
proceso de biodegradación. En las aguas residuales brutas predominan especies 
pertenecientes a grupos como: Escherichia, Salmonella, Pseudomonas, Aeromonas, 
Serratia, Nocardia, etc. 
Las bacterias coliformes, se utilizan como indicadores de polución de vertidos de origen 
humano, ya que cada persona elimina diariamente de 100.000-400.000 millones de 
coliformes a través de las heces, además de otras clases de bacterias. 
La presencia de las algas en las aguas residuales es muy importante ya que contribuyen, 
junto con las bacterias, a la estabilización de la materia orgánica presente en las aguas 
residuales, utilizándola como fuente de carbono. Además, su crecimiento se ve 
favorecido por la presencia en las aguas residuales de distintas formas de nitrógeno y 
fósforo. 
Sin embargo, las algas pueden representar grandes inconvenientes en las aguas 
superficiales ya que pueden reproducirse rápidamente cuando las condiciones son 
favorables, dando lugar a procesos de eutrofización.  
Los protozoos son microorganismos eucariotas cuya estructura está formada por una 
sola célula. Los protozoos que se encuentran más frecuentemente en las aguas 
residuales son: amebas, flagelados, ciliados libres, fijos y reptantes.  
Los protozoos juegan un papel muy importante en los procesos de tratamiento 
biológico, especialmente en los filtros percoladores y fangos activados. También 
intervienen en la purificación de los cursos de agua, ya que son capaces de mantener el 
equilibrio natural entre los distintos tipos de microorganismos. Los protozoos pueden 
eliminar las bacterias suspendidas en el agua, evitando la producción de efluentes con 
turbidez.  
Los hongos son organismos eucariotas, multicelulares, aerobios y no fotosintéticos. 
Muchos de ellos son saprófitos, basan su alimentación en la materia orgánica muerta. 
Junto con las bacterias, los hongos son los principales responsables de la 
descomposición del carbono en la biosfera. 
Los virus son partículas parásitas de células de otros organismos, formadas por un 
cordón de material genético y una capa proteínica que los recubre. Utilizan las células 
del cuerpo vivo que los acoge para la producción de nuevas partículas virales. Su 
presencia en las aguas residuales es debida a la excreción por parte de individuos 
infectados, ya sean humanos o animales. Por tanto, pueden representar un importante 
peligro para la salud pública. 
Poseen la capacidad de adsorberse a sólidos fecales y otras materias, favoreciendo de 
esta forma su supervivencia durante tiempos prolongados en las aguas residuales. 
25 
 
Además, y debido a su gran supervivencia, son resistentes a algunos tratamientos del 
agua residual, constituyendo un peligro para las aguas receptoras. Algunos quedan en el 
efluente, siendo un peligro para la salud (Aula virtual. Universidad de Salamanca). 
 
3.2.5. Contaminantes orgánicos  no biodegradables. 
Asociados a los vertidos de origen urbano que se llevan a cabo en el medio marino, se 
encuentran una gran cantidad de contaminantes orgánicos, cuya presencia se ha 
constatado en diferentes estudios (Preston y Raymundo, 1991; Eganhouse y Sherblom, 
2001). 
 En el grupo de los compuestos orgánicos persistentes (POP) se encuentran los 
hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAH), los bifenilos policlorados (PCB) y otros 
organoclorados como el lindano, DDT, aldrín, etc. Dada su elevada persistencia e 
hidrofobicidad, son susceptibles de desplazarse a lo largo de la cadena trófica 
provocando efectos tóxicos, mutagénicos y cancerígenos (Lara et al., 2005). En general 
se encuentran en concentraciones muy reducidas y fuertemente asociados a los 
sedimentos, lo que dificulta su liberación en procesos de remoción. 
Todos estos compuestos disponen de una baja solubilidad en agua, pero en todos los 
casos el coeficiente de partición octanol-agua es elevado. Estas características químico-
físicas gobiernan el comportamiento de estos compuestos en disolución, mostrando una 
gran afinidad por la fase sólida y una elevada tendencia a asociarse con la materia 
orgánica de la misma (Lara et al., 2005). Se han encontrado concentraciones superiores 
a 800 ng g-1 de PAH en la Bahía de San Francisco (California, EEUU) (Domagalski y 
Kuivila, 1993) y valores de 13 ng g-1 de PCB en la Bahía de Liverpool (Inglaterra) 
(Camacho y McEvoy, 1996). 
Dentro de este grupo se encuentran los detergentes que no son biodegradables y que 
resultan perjudiciales para el medio ambiente ya que además son muy solubles en agua 
y pueden afectar a organismos acuáticos, al modificar la tensión superficial del agua. 
Contaminantes tales como los pesticidas organoclorados, y otros nuevos químicos 
detectados, como son los productos de cuidado personal (PCP), representan una 
preocupación creciente en lo relativo a la contaminación de sistemas acuáticos. Un 
reciente estudio, que analizó un amplio rango de muestras de sedimentos en busca de 
sustancias tales como hidrocarburos, filtros solares, fragancias y antimicrobianos, reveló 
que todavía existe riesgo de afección hacia los organismos bentónicos en relación a 
sustancias que ya no son usadas; siendo éste todavía mayor que el de las PCP, 
comparados ambos (Pintado et al., 2017). 
En los últimos años se están realizando estudios sobre los procesos de transporte y 
reacción de los PCPs, fármacos, pesticidas y otros contaminantes emergentes en 
columnas de laboratorio y bajo condiciones controladas, para conocer los posibles 
efectos  en el medio ambiente, donde las condiciones son muy variadas y variables. En 
el Instituto del Agua y de las Ciencias Ambientales (IUACA) recientemente se han 
realizado investigaciones con parabenos, contaminantes emergentes no regulados con 
demostrado carácter cancerígeno. Se estudió el metil, etil, propil y butilparabeno, junto 
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con su intermedio de degradación, el ácido 4-hidroxibenzoico, y se encontró que 
sedimentos  contaminados por parabenos mostraban una desorción similar con agua 
dulce y agua marina en las primeras etapas, sin embargo, los tiempos de elución de 
concentraciones traza de parabenos fueron diferentes y mucho mayores cuando se 
empleaba agua de mar. También se determinó la diferente capacidad de adsorción y 
desorción de los parabenos según la longitud de su cadena lineal, y se comparó con una 
sustancia trazadora (López-Ortiz, 2017).  
 
3.2.6. Metales pesados. 
El comportamiento de los metales pesados constituye uno de los tópicos más estudiados 
en el medio marino, debido principalmente a su persistencia en el medio y a sus efectos 
sobre la biota. Son considerados elementos no degradables que en forma de cationes 
tienen la capacidad de enlazarse con pequeñas cadenas de carbono. De esta forma, se 
bioacumulan en los organismos marinos (Shahidul y Tanaka, 2004). 
Entre los metales pesados, destacan por su toxicidad y su mayor presencia en el medio 
ambiente el mercurio (Hg), el cadmio (Cd) y el plomo (Pb). 
En las aguas residuales urbanas los más frecuentes son aluminio (Al), cobre (Cu), hierro 
(Fe), níquel (Ni), plomo (Pb) y zinc (Zn). 
En la siguiente tabla se muestran los valores de metales pesados analizados en aguas 
residuales brutas y depuradas (medias 2005-2015) en Córdoba y en el resto de España. 
 
 
Tabla 5. Metales pesados en agua residual bruta, depurada (mg/L) y rendimientos de 
depuración prácticos (medias 2005-2015) en Córdoba. Comparación con el resto de 
España (Marín, 2016).  
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En el departamento de Ingeniería Química en colaboración con el IUACA se han 
estudiado recientemente concentraciones de metales en sedimentos marinos de la costa 
alicantina y en la especie Holothuria Tubulosa, como se comentará posteriormente.  
 
3.2.7. Microplásticos. 
Los microplásticos son partículas de plástico de tamaño entre 0.1 µm – 5 mm, 
compuestas principalmente de cloruro de polivinilo (PVC), nylons y tereftalato de 
polietileno (PET), que son más propensos a hundirse, y polietileno (PE), polipropileno 
(PP) y poliestireno (PS), que son más propensos a flotar. (Avio et al., 2016; Carr et al., 
2016). 
Por sí mismos son considerados como contaminantes debido a su gran persistencia en el 
medio. Al no ser degradados por los microorganismos persisten en la columna de agua y 
en los sedimentos, yendo su concentración en aumento junto con su biodisponibilidad 
(Yoshida, 2016).  Además, como se verá en el párrafo siguiente, también actúan como 
acumuladores de otros contaminantes químicos.   
Los microplásticos pueden actuar como adsorbentes de metales pesados, por lo que se 
convierten en un claro ejemplo de superposición de contaminación. Así, un animal que 
ingiera plásticos, no sólo puede presentar restos de este material en su organismo, sino 
que puede estar a la vez acumulando metales pesados. De igual modo existen estudios 
de la adsorción de otras sustancias como los PAH y PCB en los microplásticos 
(Brennecke et al., 2016). 
 
3.3. VERTIDOS AL MEDIO ACUÁTICO. 
En una estación depuradora la corriente de entrada de agua residual, como consecuencia 
de los procesos de tratamiento a que se ve sometida, se transforma en dos corrientes 
salientes: efluentes depurados y lodos. Los efluentes depurados, si han alcanzado el 
grado de tratamiento requerido en cada caso, pueden ser vertidos a los cauces próximos 
de la estación depuradora. No obstante, y cada vez con mayor frecuencia, los efluentes 
depurados se destinan a otros usos como la reutilización en riego agrícola, refrigeración 
industrial, usos recreativos, recarga de acuíferos, etc. 
En zonas costeras, tanto la descarga de ARU directa como las descargas de ríos con 
carga contaminantes pueden producir contaminación puntual, que puede ser estimada y 
controlada, y es mucho más factible de identificar, gestionar y establecer medidas de 
control que en el caso de que la contaminación sea difusa (Sánchez Dávila, 2012). Para 
evaluar el impacto de la descarga de aguas residuales tratadas, es necesario entender el 
destino de los contaminantes, incluyendo los mecanismos de transporte (Maldonado, 
2000). En el caso del vertido de agua residual en un río, se conocen los mecanismos que 
permiten interpretar las variaciones que suceden, como se muestra a continuación. Para 
vertidos en el mar, el entorno es mucho más complejo y por tanto la interpretación de 




3.3.1.  Descarga de efluentes a cursos fluviales. 
Los ríos son considerados una de las fuentes potenciales de contaminantes de las aguas 
costeras, ya que pueden arrastrar en su cauce parte de la contaminación generada en las 
cercanías de su cuenca. Asimismo, los ríos son receptores de aguas residuales tratadas y 
no tratadas. En algunos ríos que confluyen hacia el mar se han detectado contaminantes 
como pesticidas, surfactantes y detergentes, plastificantes, retardantes de llama, entre 
otros (Sánchez, 2012).  
Cuando se produce un vertido de agua residual en un río se pueden observar variaciones 
de los niveles de algunos parámetros químicos y especies biológicas aguas abajo del 
punto de vertido. Los niveles de sólidos en suspensión y DBO son elevados en las 
cercanías del punto de vertido y el nivel de oxígeno desciende rápidamente. Los niveles 
de amonio y fosfatos son elevados en el lugar de vertido pero a medida que se 
descompone la materia orgánica van variando sus concentraciones y transformándose en 
otras especies. Estas variaciones están relacionadas con los cambios en los 
microorganismos y macroorganismos de un río. La abundancia de bacterias y hongos en 
las aguas residuales es elevada en las cercanías del punto de vertido y produce un 
impacto significativo en el nivel de oxígeno. Esta reducción de oxígeno provoca el 
declive de la diversidad de macroinvertebrados de aguas limpias. Las especies más 
tolerantes sobreviven y predominan cerca del punto de entrada del efluente, y 
reaparecen progresivamente formas de aguas más limpias a medida que la calidad del 
agua mejora río abajo. Se pueden establecer cuatro zonas de influencia dentro del perfil 
de un río (Boluda, 2007): 
 a) Zona de degradación: es la zona inmediata a la incorporación de las aguas 
contaminadas al río. Es el área de mayores concentraciones de contaminantes. 
 b) Zona de descomposición activa: el oxígeno desciende a los niveles mínimos, 
pudiendo llegar a cero. 
 c) Zona de recuperación: aumento de oxígeno disuelto, agua más clara, reaparición de 
la vida acuática macroscópica, disminución de hongos y aparición de algas.  
d) Zona de agua limpia: condiciones de corriente natural. El oxígeno disuelto está cerca 
de la saturación. Quedan bacterias patógenas y compuestos metálicos no alterados por 
procesos bioquímicos existentes.  
La variación en la calidad del agua a lo largo del curso de un río cuando se produce un 
vertido continuo de agua residual ha sido objeto de numerosos estudios desde que 
Streeter-Phelps establecieran la ecuación para determinar el déficit de oxígeno 
(Ramalho, 1993; Kiely, 1999). El desarrollo de software específico, tal como QUAL2K 
(US EPA), permite la modelización de otros parámetros relacionados con la calidad del 





Figura 2. Variación de los niveles de algunos parámetros químicos y especies biológicas 
con la distancia aguas abajo del punto de vertido (Boluda, 2007). 
 
3.3.2. Descarga de efluentes al mar a través de emisarios submarinos. 
Cuando la EDAR se encuentra próxima al litoral, la descarga del efluente puede hacerse 
al mar teniendo en cuenta que la carga contaminante de las aguas residuales deberá 
poder ser asumida por la masa de agua destinataria. En zonas costeras, se puede realizar 
el vertido a través de emisarios submarinos, en los que las aguas residuales tratadas son 
llevadas a través de una conducción a una distancia suficientemente alejada de la costa. 
En el estudio y diseño del emisario se deberán considerar ciertos parámetros para evitar 
la contaminación de la zona costera, como por ejemplo: la longitud del emisario y el 
flujo de corrientes marinas (Orozco et al., 2003).  
Además, para prevenir el impacto adverso que las descargas de aguas residuales a través 
de emisarios submarinos pudieran provocar sobre el medio marino, deben seguirse tres 
recomendaciones: reducir el flujo de vertido con estrategias de reutilización; 
implementar tratamientos en las EDAR que permitan controlar las tasas de flujo y los 
niveles de sólidos en suspensión (SS), la demanda química de oxígeno (DQO), y la 
demanda biológica de oxígeno (DBO); y  establecer la posición de los emisarios 
submarinos a una profundidad en la que se facilite la dispersión y la dilución (De la 
Ossa et al., 2016).  
En el medio marino es compleja la interpretación de los procesos de transporte y 
reacción de las sustancias químicas que tienen lugar como consecuencia de los vertidos 
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de aguas residuales. En el siguiente apartado se evaluarán los posibles efectos 
específicos que pueden suceder cuando se producen vertidos de aguas residuales 
depuradas y los parámetros implicados en estos casos.  
 
4. POSIBLES EFECTOS DE LA CONTAMINACIÓN POR VERTIDOS DE 
AGUAS RESIDUALES DEPURADAS AL MAR. 
 
Las alteraciones provocadas por la presencia de contaminantes en las aguas marinas 
pueden ser de carácter físico, químico y/o biológico. Las alteraciones físicas suelen 
implicar un cambio en las características organolépticas de las aguas, aumento de la 
turbidez, etc. Las químicas dependen de la naturaleza del contaminante, orgánico o 
inorgánico, así como de su grado de toxicidad. Por último, las alteraciones biológicas 
suponen un aumento de la presencia de microorganismos patógenos transmisores de 
enfermedades (Bueno, 1997). 
Los aliviaderos que se encuentran dentro del sistema hídrico-sanitario situados 
próximos a zonas costeras, tienen un efecto añadido sobre el medioambiente marino. 
Algunos de los impactos indeseables que podrían derivarse de estos vertidos, al menos 
los más destacados, son: contaminación bacteriológica de las aguas de baño, 
modificación de las características tróficas por parte de nutrientes, contaminación de 
fondos marinos por sedimentación de los sólidos aportados y disminución del 
contenido del oxígeno disuelto en las aguas receptoras (Revilla et al., 1994).  
Aunque las disponibilidades de agua, a nivel planetario, parecen muy abundantes, las 
aguas de calidad adecuada para las necesidades de la comunidad humana, son cada vez 
más escasas. En los espacios donde se acumula la población no resulta tan fácilmente 
asequible como sería de desear cuando se requieren elevados consumos para la 
industria y la agricultura. La presencia de contaminantes en las aguas implica, en 
mayor o menor grado, un empeoramiento de su calidad que puede inhabilitarlas para 
los usos requeridos (Bueno, 1997). 
Hay muchos sistemas de clasificar la calidad de las aguas. En la legislación española, 
en el Real Decreto 927/1988 de 29 de julio, hay directivas comunitarias que definen 
los límites que deben cumplir un amplio número de variables físicas, químicas y 
microbiológicas para ser utilizada como consumo y abastecimiento (75/440CEE), 
baño y usos recreativos (76/160CEE) y vida de los peces (78/659CEE). Sin embargo, 
actualmente, el criterio de la calidad del agua se está considerando como una relación 
cuantificable de exposición-efecto, basada en evidencias científicas, entre el nivel de 
un indicador de calidad del agua y los riesgos potenciales para la salud (Salas, 1997, 
Ashbolt et al., 2001, Pascual, 2013). 
El principal efecto en la calidad de los sedimentos deriva de la deposición en ellos de 
elementos contaminantes, por ejemplo de contenido orgánico. La magnitud de los 
impactos es variable (efectos locales leves a severos en amplias áreas), y tiene como 
resultado una serie de alteraciones (físicas, químicas y biológicas) en el sedimento 
(Pérez et al., 1999). 
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A continuación se detallan algunos de los efectos más importantes, o que se dan con 
mayor frecuencia, en la contaminación del medio marino (agua, sedimento y biota) por 
aguas residuales urbanas. 
 
4.1. Aumento de la turbidez.  
Suele darse en las zonas próximas a los difusores de los emisarios submarinos y en los 
aliviaderos, aunque también puede aparecer este efecto como consecuencia del 
aumento de materia orgánica en suspensión y por la resuspensión de sedimentos, entre 
otros motivos.  
La turbidez es un fenómeno óptico producido por las partículas insolubles que se 
encuentran en suspensión en un agua y consiste esencialmente en una absorción de la 
luz combinado con una difusión. Está provocada por partículas de arcilla, margas, 
limo, sales de hierro, materia orgánica, etc., todas ellas de un tamaño que puede variar 
del coloidal hasta partículas relativamente gruesas (Bueno et al., 1997). 
El aumento en materia suspendida en los vertidos causa, directa e inmediatamente, un 
aumento en la turbidez de la columna de agua que afecta en la penetrabilidad de la luz 
en la misma y altera, en consecuencia, la productividad plantónica y bentónica del 
ecosistema (BARG, 1992). El grado de incidencia depende de la cantidad liberada y 
de su frecuencia, así como de la tasa de sedimentación relacionada con la presencia de 
corrientes (Pérez et al., 1999). 
 
4.2.  Sedimentación y enriquecimiento orgánico de los sedimentos. 
La alteración física del fondo marino como consecuencia de la acumulación del 
material vertido, depende de varios factores (tamaño de las partículas y presencia de 
corrientes locales), que afectan a su sedimentación y dispersión (Pérez et al., 1999). 
La alteración química producida en el sedimento deriva de los cambios en su 
composición puesto que se modifica su contenido orgánico. 
 
4.3. Variación en los niveles de oxígeno disuelto. 
Muchos de los contaminantes químicos que afectan las aguas costeras pueden ser 
considerados como productos orgánicos. Su efecto principal en el medio es la 
disminución del oxígeno disuelto como consecuencia de la descomposición 
microbiológica del contenido orgánico vertido en la columna de agua y depositado en 
el sedimento. En las áreas de flujo de agua restringido, la acumulación de vertidos y la 
DBO que se deriva del vertido de éstos puede tener efectos locales de importancia  
(Pérez et al., 1999). 
Las principales manifestaciones del impacto producido por bajas concentraciones de 
oxígeno disuelto en aguas litorales radican en la aparición de olores u otros efectos 




No existen criterios claros sobre los niveles que debe alcanzar el contenido en oxígeno 
disuelto, en función de los diferentes usos a los que puedan estar sometidas las aguas 
litorales. Los diferentes niveles admisibles de oxígeno no deben marcarse solamente 
en términos de un valor mínimo de la concentración, sino que deben ser considerados 
dos valores, uno representativo de la punta de contaminación (contaminación aguda) 
que, aun tratándose de un valor instantáneo, tenga carácter letal para la flora y fauna; y 
otro característico de las condiciones de contaminación media (contaminación crónica) 
cuyo mantenimiento también tendría efectos letales, al menos para una gran parte de 
las especies (Revilla et al., 1994). 
 
4.4. Anoxia y variación en los potenciales redox. 
En los sedimentos no contaminados la penetración del oxígeno en las capas inferiores 
depende de su porosidad, de la presencia de invertebrados que contribuyan a su 
oxigenación y de la velocidad de las corrientes locales. En un sedimento contaminado, 
las zonas anóxicas impiden la penetración del oxígeno a las capas más profundas con 
el resultado de un descenso en los potenciales redox. Con tasas muy altas de 
sedimentación, las capas anóxicas se extienden por la superficie, eliminando la vida 
animal en las mismas (zonas azóicas) (Pérez et al., 1999). 
 
 
Figura 3. Gráfico del rango normal de valores de E y pH en la tierra (punteado) y 







4.5. Cambios en el contenido de nutrientes y eutrofización. 
La eutrofización es una de las más severas y extendidas formas de alteración que 
afectan a los sistemas costeros marinos. 
El término eutrófico se aplica a un medio rico en nutrientes (nitrógeno y fósforo) 
favorable a un gran desarrollo de la vegetación. El proceso de enriquecimiento de 
nutrientes (nitrógeno y fósforo) de una masa de agua, que favorece un gran desarrollo 
de la vegetación se conoce como eutrofización. 
Como se ha dicho, la eutrofización surge de un incremento en la concentración de 
nutrientes y de materia orgánica disuelta en la columna de agua por encima de los 
niveles naturales, lo que a su vez conduce a una mayor producción de materia orgánica 
particulada en la columna de agua o en el fondo marino. La materia orgánica 
normalmente se origina de las bacterias, fitoplancton y zooplancton en la columna de 
agua, y de las bacterias y diatomeas que viven en sedimentos superficiales y/o la 
producción de algas y epifitas en sustratos duros. La materia orgánica sedimentada se 
degrada en gran medida en la columna de agua, un proceso que consume oxígeno. Si 
el oxígeno no es suministrado por la mezcla advectiva y vertical entonces, el descenso 
en la concentración de oxígeno conduce  a la hipoxia y, en casos extremos, al estado 
de anoxia (Gray et al., 2002). 
Cuando la eutrofización se produce de forma natural es un fenómeno muy lento (de 
cientos o miles de años). Sin embargo, existe la eutrofización acelerada, consecuencia 
de los aportes de nutrientes procedentes de los vertidos de aguas residuales urbanas o 
industriales y de las escorrentías agrícolas, en las aguas litorales cerradas o con poca 
tasa de renovación (Pérez et al., 1999). 
Jorgensen (1996) concluyó que los sedimentos y las comunidades bentónicas son las 
partes más sensibles del ecosistema costero frente a la eutrofización y la hipoxia. Esta 
sensibilidad es reflejada como un cambio de metabolismo aeróbico a anaeróbico, 
incluyendo la estimulación de la reducción del sulfato y la acumulación de sulfuros 
metálicos y H2S en el agua intersticial (Echavarri, 2007). 
 
4.6. Efecto acumulativo y disponibilidad de contaminantes. Adsorción/desorción. 
La sorción es un importante proceso geoquímico que afecta al destino y la 
transferencia de compuestos orgánicos naturales y afecta a la biodisponibilidad de 
estos compuestos, de igual modo también tiene un importante papel en el transporte y 
destino de compuestos orgánicos antropogénicos (Christensen y Blackburn, 1980, 
Hedges y Keil, 1995, Wang y Lee, 1995, Schwarzenbach et al., 2003, Liu y Lee, 
2007). 
Dada su importancia geoquímica, la sorción de ambos compuestos, naturales y 
antropogénicos, ha sido ampliamente estudiada en suelos y sedimentos durante varias 
décadas. Sin embargo, entender los mecanismos de sorción todavía sigue siendo una 
de las más retadoras cuestiones en geoquímica (Liu y Lee, 2007).   
Generalmente se piensa que la materia orgánica es el principal sorbente para 
compuestos hidrofóbicos en varios tipos de suelos y sedimentos (Chiou, 2002). Sin 
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embargo, para compuestos hidrofílicos, tanto la fase mineral como la materia orgánica 
pueden sorber moléculas cargadas. La imposibilidad de separar la fase mineral y la 
materia orgánica sin cambiar su integridad, dificulta diferenciar el papel de los 
minerales frente a la materia orgánica en la sorción (Liu y Lee, 2007).   
A través de los procesos de adsorción, se puede producir un efecto acumulativo de la 
contaminación antrópica. Los contaminantes acumulados en sedimentos pueden 
suponer una fuente potencial de toxicidad para el ecosistema con el que se encuentra 
conectado y en muchos casos sobrepasar las concentraciones supuestas para niveles 
aceptables de calidad del sedimento (García et al., 2011). Los sedimentos pueden 
acumular varios tipos de sustancias peligrosas y tóxicas, incluyendo elementos traza, 
hasta niveles varias veces más elevados que las concentraciones que se dan en la 
columna de agua, causando serios problemas debido a su toxicidad y su habilidad para 
acumularse en la biota (Usero, 2008). 
Cuando las condiciones medioambientales cambian, algunos contaminantes atrapados 
en los sedimentos pueden removilizarse y ser liberados de nuevo a la columna de agua 
(desorción), actuando como una fuente de contaminación que puede tener efectos 
adversos sobre los organismos vivos. Esto ocurre por ejemplo, con la fracción metálica 
presente en los sedimentos que es fuertemente dependiente de las condiciones 
geoquímicas del sustrato y el potencial redox (Li et al., 2001,  Horsfall y Spiff, 2002; 
Usero, 2008). 
 
4.7. Variación en los parámetros microbiológicos del agua y de los sedimentos. 
Entre los efectos perniciosos que produce la contaminación microbiológica de las 
aguas marinas, los más importantes son: i) difusión de enfermedades infecciosas; ii) 
acción tóxica sobre la flora, la fauna y el hombre; iii) limitación de los usos 
recreativos; iv) efectos sobre los productos de la pesca, que pueden hacerlos 
inadecuados para el consumo humano. 
La temperatura afecta a los microorganismos. La mayoría de las bacterias de las aguas 
residuales son mesófilas, y para ellas la temperatura media del mar les resulta fría y 
puede ralentizar sus procesos biológicos, lo cual puede permitirles sobrevivir más 
tiempo, pero no reproducirse. Las temperaturas más altas de las aguas residuales y de 
los mares someros, en verano, permiten a estos microorganismos alóctonos 
multiplicarse. 
La capacidad de adsorción a la materia particulada favorece su sedimentación, lo que 
implica la desaparición de los microorganismos del agua y su paso a los sedimentos y 
organismos bentónicos, donde pueden acumularse y encontrar condiciones adecuadas 
para su supervivencia. 
También afectan a los microorganismos las sustancias tóxicas disueltas, como metales, 
hidrocarburos, etc., y en zonas con elevada productividad de algas, la existencia de 
antibióticos producidos por éstas. 
Los valores más elevados de inhibición se producen a radiaciones solares altas, alta 
salinidad y elevadas temperaturas, tal y como sucede en las aguas del Mediterráneo. 
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Las sustancias orgánicas contenidas en las aguas residuales influyen en la 
supervivencia de los microorganismos, ya que pueden favorecer o inhibir su 
desarrollo. 
Los virus entéricos pueden sobrevivir en el agua marina desde unos pocos días hasta al 
menos 130 días, dependiendo de la salinidad, del tipo de virus, de los sólidos en 
suspensión y del nivel de contaminación del agua. 
En cuanto a los riesgos sanitarios que podrían ocasionar, debe tenerse en cuenta que la 
importancia de los microorganismos patógenos viene condicionada por su 
concentración y por la forma y frecuencia del contacto del potencial infectado con las 
aguas polucionadas. 
De los múltiples microorganismos relacionados con la contaminación por aguas 
residuales, muy pocos cumplen los requisitos suficientes como para que el baño en 
aguas polucionadas constituya un riesgo sanitario. La atención de los especialistas se 
ha centrado sólo en algunas infecciones gastrointestinales y algunas otras que afectan a 
piel, mucosas y heridas, provocadas por patógenos oportunistas. Sin embargo, las 
infecciones asociadas al consumo de moluscos sí tienen mayor repercusión, ya que los 
microorganismos en lugar de ser diluidos son concentrados por estos organismos, 
siendo el consumo de estos productos pescados en zonas contaminadas frecuente vía 
de transmisión de etiologías entéricas, tanto bacterianas como víricas (Pérez et al., 
1999). 
 
4.8. Efectos derivados de los procesos de bioacumulación. 
Una de las propiedades más importantes de los contaminantes tóxicos es su capacidad 
de acumularse en los tejidos de los seres vivos, de modo que aunque sus 
concentraciones en el medio sean muy bajas, si persisten en él durante períodos de 
tiempo suficientemente largos, pueden llegar a alcanzar concentraciones significativas 
en los organismos. Es lo que se conoce como capacidad potencial de bioacumulación 
de los distintos productos tóxicos. Existiendo por un lado la bioacumulación en una 
especie determinada y, por otro, la magnificación del proceso a través de la red trófica 
(Pérez et al., 1999). 
 
4.9. Efectos derivados del vertido de contaminantes químicos prioritarios.  
El elevado número de sustancias químicas de diversas utilidades existentes en el 
mercado, dificulta enormemente el estudio de los efectos que pudieran inducir en los 
ecosistemas marinos. Aunque para muchas de ellas se han estudiado los efectos sobre 
la salud humana y el medioambiente, no hay suficiente información de todas.  
Las autoridades europeas han elaborado una lista de sustancias prioritarias que 
engloba todas aquellas que poseen un alto riesgo para el ser humano y para el medio, 
basada en las características tales como: poder cancerígeno, mutagénico y tóxico para 
la reproducción; toxicidad, persistencia y bioacumulación; y capacidad para alterar el 
sistema endocrino (disruptores endocrinos).  
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5. ADSORCIÓN DE METALES Y TENSIOACTIVOS ANIÓNICOS EN 
SEDIMENTOS DE LA COSTA ALICANTINA. HOLOTHURIA TUBULOSA 
COMO BIOINDICADOR DE CONTAMINACIÓN. 
 
La aglomeración de habitantes en zonas costeras específicas conlleva el aumento de las 
presiones antropogénicas ejercidas sobre el medio marino y la concentración de los 
vertidos en áreas próximas a los núcleos poblacionales y áreas residenciales periféricas. 
Es en estas zonas donde la contaminación antrópica de las aguas y de los fondos 
marinos puede provocar un mayor desequilibrio de las condiciones naturales de los 
ecosistemas (Echavarri, 2007). A nivel regional es lo que ocurre para el caso del Mar 
Mediterráneo, donde se hace necesario compatibilizar una adecuada gestión, con el 
desarrollo de diversas actividades (ocio, turísticas, pesqueras, industriales, urbanísticas, 
etc.) y la conservación del medio marino costero (Giménez et al., 2007). 
Las costas del litoral mediterráneo están sometidas a contaminación de procedencia 
antropogénica como son los propios vertidos (urbanos e industriales) procedentes de 
EDAR, vertidos de zonas portuarias, etc. que contribuyen por ejemplo, a la existencia 
de metales pesados de origen antropogénico y sustancias orgánicas tensioactivos como 
el sulfonato de alquilbenceno lineal (LAS). Independientemente de la manifestación de 
alteraciones, es importante contar con mediciones de concentración que permitan 
establecer comparaciones y tomar medidas preventivas o correctivas según el caso. Por 
otra parte es importante la investigación con organismos que al ser usados como 
bioindicadores (por ejemplo: Holothuria tubulosa) brinden de una manera más 
económica y eficiente, una mayor información sobre los procesos de deterioro antrópico 
de los sistemas naturales (Medina et al., 2004). 
Los metales son constituyentes naturales en el medio ambiente y sus concentraciones 
son variables en todas las regiones geográficas. A diferencia de los contaminantes 
orgánicos que pueden degradarse a componentes menos dañinos por procesos 
biológicos o químicos, los metales se consideran contaminantes no degradables. Pueden 
acumularse en gran medida en los sedimentos o removilizarse y volver a la columna de 
agua como consecuencia de ciertas perturbaciones naturales o antropogénicas. Los 
efectos de la contaminación por metales en los ambientes y organismos locales pueden 
ser sustanciales y de larga duración a pesar de que se lleven a cabo tareas de 
remediación. Más importante aún, los metales tóxicos pueden ser absorbidos por los 
organismos marinos, ingresando a la cadena alimenticia y siendo potencialmente 
transferidos a los niveles tróficos superiores, lo que puede llegar a provocar efectos 
adversos para los seres humanos debido al consumo de productos del mar, como por 
ejemplo mariscos (Pan y Wang, 2012). 
Los organismos vivos necesitan concentraciones variables de elementos metálicos 
esenciales, como el hierro (Fe), el cromo (Cr), el cobre (Cu), el zinc (Zn), el níquel (Ni) 
y el cobalto (Co), y son indispensables para el correcto funcionamiento de su 
metabolismo celular. En cambio estos mismos metales pueden resultar tóxicos para los 
seres vivos cuando están presentes en concentraciones superiores a las necesarias. 
Asimismo, existen otros elementos que no forman parte del grupo de metales esenciales 
y son tóxicos para los seres vivos y, en consecuencia, peligrosos para el medio ambiente 
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en concentraciones bajas, entre los que se incluyen principalmente el cadmio (Cd), el 
mercurio (Hg), el plomo (Pb) y el arsénico (As) (Izquierdo, 2010).  
De los metales pesados, el mercurio, el cadmio y el plomo son los más preocupantes por 
sus características de toxicidad y bioacumulación. El mercurio es un elemento raro en la 
corteza terrestre, siendo la concentración en los suelos inferior a 100 ppb. En el agua de 
mar la concentración oscila entre 0,5 y 10 ng/l, no apareciendo grandes diferencias entre 
la costa y alta mar. La concentración de mercurio en los sedimentos marinos, depende 
de la granulometría de los sedimentos, del contenido en materia orgánica y de la 
velocidad de sedimentación. Sus concentraciones naturales varían entre 0,005 y 0,1 
mg/kg. El cadmio, es un elemento escaso en la corteza terrestre, pero a su vez muy 
repartido. En los sedimentos la concentración media en el mar Mediterráneo es de 0,1 
mg/kg, y su aparición en los mismos está ligada a los yacimientos de sulfuro de zinc.  
Al mar pueden llegar estos contaminantes, a través de los ríos, emisarios, aliviaderos o 
por vertidos directos, procedentes de aguas residuales urbanas, industriales, etc. Son 
numerosas las fuentes u orígenes de los aportes de los metales, cuya procedencia se 
suele atribuir a los procesos industriales. En la siguiente figura se muestra, a modo de 
ejemplo, la distribución de las fuentes para cobre y el níquel. La gestión de residuos y 




Figura 4. Distribución de emisiones de cobre y níquel en el agua por sectores 
industriales en UE-25 del año 2007 (E-PRTR, 2010). 
 
Los metales suelen formar hidróxidos metálicos insolubles a pH básico. Su 
precipitación dependerá del producto de solubilidad del compuesto, del pH y de la 
presencia de otras especies disueltas fundamentalmente. Las aguas residuales pueden 
contener ciertas especies que produzcan interferencias que disminuyan la eficacia de la 
precipitación de metales. Tal es el caso de los agentes complejantes, que se coordinan 
con los metales dando lugar a la formación de complejos altamente solubles, 
inhibiéndose la precipitación (Eilbeck y Mattock, 1987). 
Las propiedades físicas y químicas de los metales condicionan su comportamiento en 
disolución que, a su vez, da lugar a una interacción diferente con la superficie del sólido 
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en el que pueden ser adsorbidos. Como consecuencia, la capacidad de retención de los 
sólidos depende también del tipo de metal que se considere. También la capacidad de 
retención de los bioadsorbentes puede verse afectada por la presencia de otros metales 
pesados en la disolución, dependiendo de la diferente afinidad entre las especies iónicas 
de la disolución y los centros activos del material. Esta diferencia puede ocasionar la 
aparición de efectos competitivos entre las especies de la disolución y, en consecuencia, 
una variación de la capacidad de retención de los metales, respecto a su capacidad en 
disoluciones con un único adsorbato (Izquierdo, 2010).  
Existen estudios en los que se ha investigado la adsorción competitiva de Cu y Zn, 
observando que existía una disminución del porcentaje de eliminación de ambos 
metales respecto de la adsorción simple de cada uno de ellos, y que esta disminución era 
mayor cuando mayor era la relación metal/sólido (Gabaldón et al, 1996, Izquierdo, 
2010). Mohan y Singh (2002) realizaron estudios de adsorción multicomponente en 
discontinuo en sistemas binarios y ternarios con Cu, Cd y Zn. Los resultados obtenidos 
revelan que la presencia de otro metal que compite con los iones de Cd y Zn reduce 
considerablemente sus capacidades de retención, mientras que la adsorción de Cu se 
muestra menos afectada por la presencia de Cd y Zn.  
Mediante estudios en columna de adsorción multivariante es posible conocer la mayor o 
menor afinidad de un metal u otro por diferentes materiales bioadsorbentes. Asimismo, 
es también posible observar la existencia de comportamientos competitivos mediante el 
análisis de los efluentes procedentes de columnas de laboratorio, rellenas de materiales 
diversos, y de la obtención de sus curvas de ruptura. El metal menos fuertemente 
retenido es el primero en ser detectado en el efluente, pero a medida que transcurre la 
operación y se desplaza el frente de adsorción de los otros metales, se observa un pico 
de concentración del metal previamente retenido en el efluente, detectándose incluso 
valores de concentración superiores a los de la alimentación (Naja y Volesky, 2006, 
Zhang y Banks, 2006). Seo y col. (2008) estudiaron la bioadsorción multicomponente 
de As, Cd, Cr, Cu, Hg, Pb y Zn en discontinuo y en columna de lecho fijo, y en ambos 
casos observaron una disminución de la capacidad de retención de todos los metales 
respecto de la bioadsorción monometálica. En los experimentos multimetálicos en 
columna de lecho fijo, no se observaron los picos de concentración mostrados por otros 
autores.  
Los sedimentos representan uno de los sumideros finales de los metales pesados que son 
descargados en el ambiente. Estos metales se acumulan en los sedimentos a través de 
complejos mecanismos físico-químicos de adsorción, que dependen de la naturaleza de 
la matriz sedimentaria y de las propiedades de los compuestos adsorbidos. Varios 
procesos explican la asociación de metales pesados a fases sólidas, como la adsorción 
directa a las arcillas, que constituyen la fracción inorgánica fina del sedimento; la 
adsorción de hidrato férrico y óxido de manganeso, que también pueden asociarse a 
partículas inorgánicas; y la precipitación  directa. Así pues, el proceso de adsorción está 
influenciado por diferentes parámetros físico-químicos y químicos, como el pH, el 
potencial de oxidación-reducción, el oxígeno disuelto, el contenido en carbono orgánico 
e inorgánico, y la presencia de diferentes contaminantes en el agua, ya sea en forma 
disuelta o particulada. Debido a estos fenómenos los sedimentos constituyen en el 
medio marino, un sumidero importante de metales pesados. Es por ello que 
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tradicionalmente se han utilizado como matriz para la extracción de metales pesados, 
permitiendo conocer los niveles de contaminación de una determinada área costera a 
partir del análisis químicos de éstos (Izquierdo, 2010). 
El vertido de aguas residuales, tanto de origen urbano como industrial, es una de las 
principales causas de contaminación del medio acuático por tensioactivos sintéticos. Las 
EDAR permiten el tratamiento de estas aguas, ya que son capaces de eliminar alrededor 
de un 85-99% de los tensioactivos presentes. Sin embargo y a pesar de esta eficiencia, 
sus efluentes emiten hacia las aguas receptoras concentraciones detectables de estos 
compuestos (entre 1 y 870 µg L-1) debido a su elevado volumen de producción y uso.  
Los sulfonatos de alquilbenceno lineales (LAS) comprenden casi el 45% de la totalidad 
de tensioactivos aniónicos y son en la actualidad el tensioactivo sintético de utilización 
más extendida a nivel mundial, principalmente en productos de limpieza de uso 
doméstico (>80%) tales como detergentes líquidos y en polvo y lavavajillas (Traverso, 
2014). La estructura del LAS consta de un anillo bencénico al que están unidos un ión 
sulfonato y una cadena hidrocarbonada en posición para. Comercialmente está 
disponible como una mezcla de homólogos con cadenas alquílicas de entre 10-13 
átomos de carbono, y de isómeros constituidos según la posición del enlace del grupo 
fenilo a dicha cadena. 
Su persistencia en ambientes acuáticos es baja, ya que los microorganismos lo degradan 
rápidamente bajo condiciones aerobias. Por otro lado, la ruta de degradación del LAS en 
condiciones anaerobias es mucho más lenta (Traverso, 2014). A pesar de su elevada 
biodegradabilidad, su presencia ha sido detectada en ecosistemas costeros y marinos 
(González-Mazo et al., 1997, González-Mazo et al., 1998, León et  al., 2002). La  
entrada de tensioactivos en el medio marino puede darse tanto en forma disuelta como 
asociados a los sólidos en suspensión, variando la proporción en cada fase en función de 
la cantidad de sólidos en suspensión, la solubilidad y coeficiente de adsorción de cada 
tensioactivo, la salinidad del medio, etc. (Traverso, 2014). 
En el Departamento de Ingeniería Química de la Universidad de Alicante en 
colaboración con el IUACA, se han realizado estudios de laboratorio para conocer los 
procesos de adsorción-desorción y biodegradación de los homólogos del LAS (según la 
distribución de homólogos de los detergentes comerciales), para medios naturales 
adsorbentes con distintas proporciones de arena y arcillas (Boluda-Botella et al., 2010). 
Los ensayos batch y en columnas revelaron las distintas características de la adsorción 
de los diferentes homólogos, cuyos coeficientes de distribución y constantes cinéticas se 
mostraron crecientes según el incremento de la cadena lineal. La desorción se mostró 
fuertemente influenciada por la cantidad de arcillas presentes en el medio (Boluda-
Botella et al., 2008). Los procesos de biodegradación se mostraron favorables para 
homólogos de cadena corta, en condiciones aerobias. Ensayos de adsorción dinámicos 
con entrada de LAS en escalón mostraron la degradación total del LAS, una vez que se 
dieron las condiciones de aclimatación de los microorganismos (datos no publicados). 
La modelización de las concentraciones de los homólogos en ensayos en columna 
utilizando modelos de transporte reactivo como PHREEQC (Parkhurst y Appelo, 1999) 
permitió conocer los coeficientes de distribución de adsorción y los parámetros 
cinéticos en condiciones dinámicas (Boluda-Botella y Egea-Llopis, 2011). Estos 
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estudios en condiciones controladas permiten cuantificar y elaborar modelos para 
predecir el comportamiento de los distintos compuestos y tratar de interpretar los 
procesos que suceden en el medio ambiente, donde la enorme cantidad de variables 
dificulta la comprensión de los procesos de contaminación. 
En el medio acuático natural, los tensioactivos sufren una serie de procesos, tanto de 
carácter fisicoquímico (ej.: adsorción, sedimentación, etc.) como biológico (ej.: 
degradación, bioconcentración), que determinan su distribución y destino en este 
ambiente. Debido a su estructura molecular suelen concentrarse formando capas en los 
primeros milímetros de la superficie del agua, a menos que la turbulencia del medio sea 
suficiente para homogeneizar la columna de agua. La presencia de oxígeno en este 
compartimiento permite que sean degradados mediante procesos aeróbicos de forma 
relativamente rápida. Sin embargo, su gran afinidad por el carbono orgánico del 
material particulado y la formación de sales insolubles hacen que una fracción 
considerable de tensioactivos termine depositándose en el fondo mediante mecanismos 
de adsorción/precipitación. La adsorción al sedimento disminuye la biodisponibilidad 
de estos compuestos y la ausencia de oxígeno en dicho compartimiento, tras unos pocos 
milímetros o centímetros de profundidad, implica que la desaparición de los mismos 
debe transcurrir mediante rutas anaeróbicas, mucho menos eficientes que las aerobias.  
La sedimentación progresiva actúa pues como una trampa para los tensioactivos, 
permitiéndonos obtener un registro histórico de su concentración a lo largo de la 
columna sedimentaria (varios órdenes de magnitud más elevada que en la columna de 
agua) y, por tanto, estudiar su evolución bajo condiciones anóxicas a lo largo del 
tiempo, la posible formación de intermedios de degradación, el peligro de 
contaminación de la lámina de agua por procesos de dragado y resuspensión, la 
efectividad de las medidas de control de vertidos de aguas residuales, etc..  
Los sedimentos constituyen, en definitiva, el destino final no sólo de un gran porcentaje 
de los tensioactivos consumidos, sino también de una amplia variedad de compuestos 
xenobióticos de carácter hidrófobo y mayor peligrosidad tales como PAHs, PCBs, 
dioxinas y pesticidas organoclorados. De ahí la importancia del estudio de los 
sedimentos a fin de mejorar el conocimiento del comportamiento ambiental de estos 
compuestos una vez que acceden a ellos, el cual está normalmente mucho más limitado 
que en otros compartimentos como puedan ser las aguas superficiales (Traverso, 2014). 
Como se ha venido diciendo, los sistemas de gestión deben integrar no sólo parámetros 
cuantitativos de los contaminantes medidos en un único compartimento 
medioambiental, sino que deben tener en cuenta parámetros físico-químicos y 
biológicos obtenidos en los diferentes compartimentos (agua, sedimento y biota), junto 
con sus efectos. 
Con este propósito, un estudio de contaminantes debe también ser capaz de establecer 
bioindicadores que ayuden a tal propósito. La Holothuria tubulosa, también llamada 
pepino de mar, ha sido considerada como organismo apropiados para ser utilizado como 
bioindicador debido a que presentan algunas características convenientes para ello, 
como son la forma de alimentación, cierta facilidad para identificarlos, sus hábitos de 
relativamente poca movilidad y tamaño que brinda suficiente tejido para realizar 
análisis (Medina et al., 2004). 
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La concentración de metales en su tejido muscular está relacionada directamente con la 
concentración de metales en el sedimento de sus hábitats y brinda una mayor 
información sobre la bioacumulación de la que pueden aportar los análisis de 
sedimentos de forma individual (Medina et al., 2004). 
Son escasos los trabajos de investigación y publicaciones realizados acerca de la 
presencia de metales pesados en sedimentos, columna de agua y biota que empleen 
como bioindicador a la Holothuria tubulosa y que tengan en cuenta los efectos que 
pudieran derivarse sobre el medio ambiente.  
En el Instituto de Ingeniería de Procesos Químicos de la Universidad de Alicante en 
colaboración con el IUACA y con el Departamento de Ciencias el Mar, se llevó a cabo 
una investigación en la que se detectó la presencia de metales pesados en los sedimentos 
de cuatro zonas costeras del litoral alicantino (Cabo de Santa Pola, San Gabriel, 
Albufereta y Cabo Huertas), y en muestras de tejido (piel, intestinos y vísceras) de 
ejemplares de holothuria tubulosa de tres de las zonas, ya que no se encontraron 
ejemplares en San Gabriel (Ara, 2017). 
 
Figura 5. Mapa de las cuatro zonas y sus dos respectivos sectores de estudio (Ara, 
2017). 
 
En la Figura 6 se observa que los mayores valores de concentración de metales se 
encuentran en San Gabriel, y la zona con los menores se corresponde con la del Cabo de 
Santa Pola. Los resultados obtenidos en los sedimentos fueron comparados con otras 
investigaciones (Tabla 6), registrando gran variabilidad para algunos metales 
dependiendo de la zona (Pb) mientras que otros valores eran de los mismos órdenes de 




Figura 6. Mapa de la concentración en sedimento (mg metal/ kg sedimento seco) del 
total de metales estudiados (Al, Fe, Cr, Zn, Pb, Co, Ni, Cu, As, Cd y Hg) en las cuatro 
zonas de estudio (Cabo de Santa Pola, San Gabriel, Albufereta y Cabo Huertas) (Ara, 
2017). 
 
Tabla 6. Comparativa de los resultados obtenidos en el estudio realizado por Ara, 
(2007), con los resultados de contaminación por metales en otros lugares del mundo. 




Tabla 7. Comparativa de los datos obtenidos del análisis de muestras de piel de H. 
tubulosa en el estudio realizado por Ara (2007) con los datos obtenidos en otras partes 



















Figura 7: Concentraciones de metales (mg metal/kg sedimento seco) de los dos sectores       
(   :sector 1;   : sector 2) de las diferentes zonas de estudio (SP: Santa Pola; SG: San 
Gabriel; CH: Cabo Huertas; A: Albufereta). a) metales Al y Fe.  b) Cr, Zn, Pb.  c) Co, 





















































































En el caso de los análisis de Holoturia tubulosa (Tabla 7), las muestras de piel, en 
general tenían similares órdenes de magnitud con las analizadas en otros estudios y 
presentaron diferencias según la zona muestreada en la costa alicantina. 
Las concentraciones de los distintos metales analizados fueron comparados por sectores 
(Figura 7), resultando bastante similares las concentraciones obtenidas, excepto algunos 
casos puntuales que presentaban discordancias.  
De este tipo de estudios pueden inferirse cuestiones como las siguientes: 
- Los valores de concentración de Al y Fe superiores a los del resto de metales, 
¿podría tener un origen natural o tienen influencia antropogénica? ¿Cuál es el 
origen del resto de metales, es posible saber el origen de la contaminación a 
través de los datos obtenidos de análisis de muestras de sedimento? 
- ¿Los niveles de concentración en algún sector o zona sobrepasan los valores 
admisibles en cuanto a calidad de sedimento? ¿Qué consideramos para 
determinar de forma integrada no sólo la calidad del sedimento sino también la 
de las aguas y biota? 
- ¿Existe una zona más contaminada que otra? ¿Es la misma para todos los 
metales? ¿Cuál es la explicación? 
- Y para el caso concreto del estudio de Ara, 2007, el hecho de que no se hayan 
encontrado ejemplares de Holothuria tubulosa en San Gabriel, ¿podría estar 
relacionada con la presencia de valores de mercurio más elevados que en el resto 
de zonas?  
 
6. CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES. 
 
En los programas de monitoreo integrado conjunto con contaminantes químicos, 
mediciones de biota, sedimentos y agua, debe definirse un marco de evaluación que 
integre  datos de contaminantes y datos biológicos, monitoreo de efectos que permitan 
realizar evaluaciones a través de matrices regionales, locales, etc. Los métodos 
integrados pueden ser aplicados en regiones marinas como la del Mar Mediterráneo. Sin 
embargo, esto puede requerir algún desarrollo y aplicación de métodos específicos de la 
región en especies clave y evaluación asociada de criterios (Vethaak, 2017). 
Es necesario, establecer estudios tempranos de seguimiento y evolución de zonas en las 
que no se hayan establecido actividades antrópicas de vertidos de efluentes, para poder 
conocer el nivel de base o inicial, y poder valorar  los efectos y los niveles que se vayan 
alcanzando a lo largo del periodo de vertidos. Ej: Costa de El Campello, cuyos vertidos 
de la EDAR Alacantí Nort y desaladora podrían servir de referencia para integrar 
estudios actuales y futuros. 
Proponemos como componentes clave de los criterios integrados de seguimiento y 
evaluación los referidos por Vethaak, 2017: 
a) Combinaciones definidas de medidas de efectos químicos y biológicos. 
b) Programas de muestreo cuidadosamente gestionados. 
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c) Métodos de medida y determinaciones que son entendidos y bien 
respaldados por documentos de antecedentes, anexos técnicos, protocolos 
estandarizados, controles de calidad, etc. 
d) Un conjunto coherente  de criterios de evaluación que represente niveles de 
riesgo medioambiental similares a lo largo de las determinaciones. 
e) Métodos de integración de datos que permitan la combinación de datos en 
rango de escalas geográficas que pueda acomodar conjuntos de datos 
limitados o incompletos. 
En los estudios de impacto, cuando la contaminación está originada por causas de 
carácter aleatorio, el incumplimiento de los criterios de calidad adoptados debe 
analizarse en términos probabilísticos (Nikolov et al., 1994). Un forma sería mediante el 
concepto de período de retorno, cuyo valor debería elegirse con extensión suficiente 
para que los ecosistemas afectados dispongan de tiempo suficiente para su recuperación 
(Revilla, 1994). 
Consideramos necesario establecer estudios de modelado de la evolución de las 
sustancias en el medio marino; estudios de modelado de las interacciones de las 
distintas sustancias, de su biodisponibilidad, biodegradación, ecotoxicidad, etc; y 
utilización de modelos capaces de contemplar la hidrodinámica marina y el transporte e 
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